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要旨 
 
地下水中の硝酸態窒素汚染は，世界中で深刻な環境問題の 1 つとなっている。
本研究は，集約的農業地域の硝酸態窒素の分布を調査するため，沖縄県宮古島市
および千葉県市川市を選定した。前者は石灰岩の島でサトウキビが栽培されてお
り，後者は関東ロームに覆われた下総台地で梨が栽培されている。 
宮古島の砂川，仲原，福里流域の地下水は Ca-HCO3 型の水質タイプを示し，琉
球石灰岩の地質の影響を強く受けていた。2006 年から 2016 年の期間において，
各流域の地下水の平均硝酸態窒素濃度は 3.7~5.2mg/L であり，肥料由来の窒素負
荷による地下水への影響は 5~7 年後であることが推定された。市川市の下総台地
の谷頭部の地下水と湧水は Mg-NO3 型もしくは Ca-NO3 型の水質タイプを示し，
硝酸態窒素濃度は 10mg/L 以上であった。結果として，谷頭部の湿地を流れる河
川水中の硝酸態窒素は下流の大柏川に対して硝酸態窒素の全負荷量の 5.2%が寄
与していた。 
 さらに，谷頭部の湿地内では地下水流動過程で脱窒により硝酸態窒素が減少し
た。硝酸態窒素の浄化率は約 17%，湿地からの年間硝酸態窒素除去量は 5677kg
であった。一方で，モウソウチクのチップを用いた湿地地下水中の原位置浄化実
験では，2014 年 3 月から 10 月までの硝酸態窒素除去量は 0.73~2.82g/m2・day
となり，水田や湿地などの自然除去能力を大きく超えることが示された。また，
室内カラム実験より，硝酸態窒素は植物チップへの吸着よりも脱窒により減少し，
滞留時間が長くなるにつれ脱窒効率が上昇することが明らかとなった。リン制限
下では，硝酸態窒素の除去率はヨシ＞モウソウチク＞マテバシイ＞スギの順に高
く，これは各植物チップの易分解性の傾向と一致した。また，流入水のリン酸態
リン濃度の減少と共に硝酸態窒素の除去率は減少し，モウソウチク充填カラムの
場合には低リン酸態リン濃度により NO2-N から N2 への還元が制限された。脱窒
速度を律速する制限因子をリン酸態リン濃度および DOC 濃度とした
Michaelis-Menten 型の式を用いた結果，ヨシとマテバシイはリン酸態リン濃度
により，スギは DOC濃度により脱窒速度が大きく制限されていると考えられた。
しかし，モウソウチクはリン酸態リン濃度と DOC 濃度の両方によって脱窒速度
が制限されていると考えられた。 
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Abstract 
 
Nitrate contamination of groundwater is one of serious environment issues in the the 
world. In order to study nitrate-N distribution in the groundwater of the intensive 
agricultural areas, Miyakojima city, Okinawa Prefecture and Ichikawa city, Chiba 
Prefecture have been chosen. The former is a sugur cane planting area in the limestone 
island, and the later is a peach planting area in the Shimousa upland covered by Kanto 
loam. 
The groundwater in Miyakojima city is Ca-HCO3 type in Sunagawa, Nakahara and 
Fukusato basin, indicating a stronge effect by Ryukyu limestone. The mean nitrate-N 
concentration in groundwater amonge the basins varied from 3.7 to 5.2 mg/L in the 
period from 2006 to 2016, it was estimated that about five to seven years are needed for 
nitrogen moving from farmland to the grounwater aquifer in the island. The groundwater 
and springs at the headwater of the Shimousa upland in Ichikawa city are either Mg-NO3 
type or Ca-NO3 type, with the nitrate-N concentration of more than 10 mg/L. As a result, 
the nitrate in the river at the headwater wetland contributed 5.2% of the total nitrate-N 
load of the the downstream, Ohkashiwagawa River.  
Furthermore, nitrate is attenuated by denitirification in the headwater wetland through 
which groundwater flows. The reduction efficiency of nitrate is about 17%, and 5677 kg 
of nitrate-N could be removed per year from the wetland. On the other hand, a 
denitrification bioreactor made up of bamboo-chips was set at a spring spot from March 
to October in 2014. It removed nitrate-N from water at a rate of 0.73 to 2.82 g/m
2
/day, 
higher than that in paddy fields and wetlands. Additionally, the column experiment 
revealed that nitrate was attenuated by bioreaction rather than adsorption within the 
plant-chips.The denitrification efficiency increases with increasing residence time. It 
also found that the nitrate removal efficiency decreased in the order reed > Moso 
bamboo > Lithocarpus eduilis > Japanese cedar under phosphorus-limited environment. 
This result well matched with the decomposition characteristics of each chip. 
Additionally, the nitrate removal efficiency decreased with decreasing phosphate-P 
concentration in the system. For example, the reduction of NO2-N to N2 was restricted in 
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the Moso bamboo column by the low phosphate-P. The modified Michaelis–Menten 
equation was discussed to the effects of phosphate and DOC on the nitrate removal with 
the plant-chip bioreaction. As a result, the denitrification rate is largely limited by the 
DOC in Japanese cedar, and by phosphate-P in reed and L. eduilis. However, it is limited 
by both phosphate-P and DOC in Moso bamboo. 
 
 
Keywords: Groundwater; Nitrate-N; Denitrification; Plant-chips; Phosphate-P 
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第 1 章 序論 
 
1-1 研究の背景 
地下水は，人を含む様々な生態系に多大な恩恵を与え，人間生活や産業，文化
の発展に重要な役割を果たしてきた（竹内，2016）。一方で，人間社会の発展に
伴い，地下水循環に変化を生じさせることにより，水質汚染などの問題が顕在化
してきている。地下水の硝酸態窒素汚染は，流域の富栄養化および人体への影響
の点から世界中で注目されている環境問題の１つである。硝酸態窒素は，高濃度
のまま体内に入ると酸素欠乏症であるメトヘモグロビン血症を引き起こすことが
知られており，発癌の可能性についても指摘されている（田中ほか，1996）。日
本では，硝酸態窒素および亜硝酸態窒素の環境基準は平成 11 年に水質項目に追
加され， 10mg/L 以下と定められた。しかし，平成 27 年度の環境省の地下水質
測定結果によると，環境基準超過率は 3.5％と他の項目に比べると高い（環境省
水・大気環境局，2016）。また，環境基準超過井戸の地域は北海道から九州まで
点在しており，全国的な問題となっている（図 1-1）。 
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図 1-1 環境基準超過井戸が存在する市区町村図（環境省水・大気環境局，2016） 
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この原因は主に農地への施肥や家畜糞尿や生活排水などの人為起源から引き起
こされている（Korom,1992；Bedessem et al., 2005）。特に，集約的農業地域で
は地下水の硝酸態窒素汚染は広範囲に及ぶ（Trudell et al., 1986；Cey et al., 
1999）。サトウキビ畑を中心とした農業が盛んな沖縄県宮古島市では，地下水中
の硝酸態窒素濃度は 1966 年に 1.9mg/L であったのが，1989 年には 8.9mg/L と
なり，顕著な濃度上昇が確認された（宮古島市，2014）。この上昇は主に化学肥
料使用量の増加に伴う窒素負荷量の増加に起因し，その負荷量の変化に対し地下
水中の硝酸態窒素濃度への影響は 7 年の遅れがあることが示唆されている（田
代・高平，2001）。面的な広がりをもつ農耕地により汚染された地下水は，下水
処理のような集水・回収が困難であり，それに伴う設備は技術的・経済的にほぼ
不可能である。このようなことから有効な対策はまだ確立されておらず現在模索
中である。硝酸態窒素汚染対策としては，大きく分けて汚染の防止と汚染された
場の浄化２つがある。汚染防止対策は，農耕地において作物に対する施肥量を制
限して，土壌下層に浸透する硝酸態窒素負荷量を減らすという方法がある（例え
ば，北嶋，1991；八槇，2011；鈴木・志賀，2004）。これは根本的な対策である
が，食糧生産へ直接影響するため，施肥の制限には限度がある。また，たとえ適
切な対策が行えたとしても，地下水滞留時間を考慮にいれた場合はその効果は数
年，数十年後とすぐには表れない。したがって，早急な対策としては汚染場の浄
化対策を行うことが必要と考えられる。  
一方で，自然界では地下水の流出域である河畔や湿地域で見られる脱窒反応に
よる窒素除去に関する研究が注目されている（井岡・田瀬，2004；戸田ほか，1995；
Korom,1992； Cey et al.,1999；Hill et al.,2000）。この反応は嫌気状態または
O2 の制限された環境，脱窒菌の存在，および有機炭素などの電子供与体となる物
質が不可欠である（Korom,1992；Rivett et al.,2008）。脱窒反応は以下の式で表
される。 
 
4𝑁𝑂3
− + 5𝐶𝐻2𝑂 → 2𝑁2(𝑔) + 5𝐻𝐶𝑂3
− +𝐻+ + 2𝐻2𝑂                                                      (1.1) 
 
これは脱窒菌により有機炭素を電子供与体，硝酸イオンを電子受容体とした酸化
還元反応で，窒素ガス（N2）および溶存無機炭素（ここでは HCO3
-の形態のみで
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表記）が生成される。脱窒反応が不完全な場合には，中間生成物として環境負荷
となる亜硝酸態窒素（NO2-N）や亜酸化窒素（N2O）が生成される。また，本研
究では取り扱わないが，上記で述べた脱窒反応の他に嫌気性アンモニア酸化
（anammox，anaerobic ammonium oxidation）や植物・微生物による NO3-N
の吸収・同化や異化的硝酸還元によるアンモニウム塩生成（DNRA，dissimilatory 
nitrate reduction to ammonium）などの窒素変換プロセスが自然界で存在する
（江口，2012；Sato et al.,2012；Rivett et al.,2008）。図 1-2 は地下水中におけ
る様々な電子受容体と有機炭素（最も一般的な電子供与体）の挙動を示している。  
 
 
図 1-2 飽和帯中の有機炭素の酸化における電子受容体のエネルギー順位（Rivett 
et al., 2008） 
 
有機炭素は最もエネルギーを微生物に供給する電子受容体，すなわち遊離酸素
（O2）により優先的に酸化される傾向がある。そして，過剰な有機炭素により好
気性細菌が溶存酸素を枯渇させると，他の電子受容体の還元がエネルギー的に可
能となる。一旦酸素が消失すると，通性嫌気細菌（酸素なしで成長可能な細菌）
はまず電子受容体として硝酸塩を使用する。硝酸塩が枯渇すると，一般に還元反
応はマンガンおよび鉄の酸化物，次いで硫酸塩，次いで水素と二酸化炭素，最終
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的にメタン生成するまで進行する。自然界ではこのようなプロセスの中で硝酸態
窒素が除去されており，この浄化機能はコストがかからないという点でとても有
効である。これを踏まえて，流域内の窒素負荷源地帯と窒素浄化地帯を組み合わ
せ，農耕地からの窒素流出負荷を低減させる土地利用連鎖系の活用も提唱されて
いる（尾崎，1990；日高，1995）。しかし，流域の地形や地質，地中環境および
地下水中の有機炭素量などによりその機能を十分発揮できる場は限定されてくる。 
そのため，自然浄化機能を有する水田や湿地域でも地下水や湧水が河川へと至る
までに，硝酸態窒素の負荷量をあまり軽減できない場合もあると考えられる。し
たがって，今後は地下水中の硝酸態窒素汚染の軽減対策を講じる上で，人工的に
自然浄化機能を促進させて，浄化を行っていく必要があると考えられる。当然な
がら，浄化対策を行うためには，まず現地の水文水質の特徴を十分に理解するた
めに現地調査を行う必要がある。それを踏まえてどのような浄化対策を実施する
か判断すべきである。 
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1-2 地水中の硝酸態窒素浄化の既往研究  
１）日本における研究  
近年，微生物による脱窒作用を利用した人工的な浄化に関する研究が室内・野
外ともに増えてきている（副島ほか，2002；李・田瀬 2007；河原塚ほか，2001；
馬場ほか，2003；村澤ほか，2002；金ほか，2003）。副島ほか(2002)は畑地にお
いて，硝酸態窒素で汚染された地下水を対象として，生分解性プラスチックと鉄
粉を用いた透水性地下水浄化壁工法で原位置浄化を試みている。結果は浄化壁の
上流に位置する観測井で約 10mg/L の硝酸態窒素が続いていたが，浄化壁下流側
の濃度は徐々に低下し，4 か月経過時には 0mg/L になり，設置 8 年後の調査にお
いても浄化壁の効果が持続していることを確認した(副島ほか，2012)。ここでは，
生分解性プラスチックを微生物脱窒における電子供与体，鉄粉を周囲の酸素を消
費し浄化壁内を還元環境にするため用いられている。また，河原塚ほか(2001)は
微生物脱窒における電子供与体として，硫黄―石灰石粉混合造粒物を用いて，畑
地暗渠排水における原位置実験を行った。その結果，硝酸態窒素平均濃度 75mg/L
に対し，流速と資材量を調整することで，99％以上の除去率が得られたと報告し
ている。しかし，これらの研究では除去能力における成果があるものの，広域水
質浄化を行う場合に材料の製造コストの面でまだ課題があると考えられる。  
これに対し，低コストの硝酸態窒素除去材として植物資源の木材・竹材が注目
されている。木材・竹材による硝酸態窒素除去について，木炭・竹炭等の吸着機
能を利用した研究が多くなされてきた（伴野ほか，2009；上田ほか，2010；森・
小野，1995；磯部，2002）。しかし，これらは吸着機能を引き出すため炭化処理
や薬品処理などの工程が必要とされるため，広域水質浄化の観点から見るとあま
り有効でないと考えられる。一方で，竹材をそのまま脱窒資材として利用した処
理試験では，溶液栽培の排水と畜産排水中の硝酸態窒素を低下できることが報告
され（溝添ほか，2008），竹材由来の脱窒菌が存在することも確認されている（溝
添ほか，2006；佐野ほか，2008；Bucco et al.,2014）。また，木材チップを脱窒
菌担体および硝酸態窒素に対する還元剤供給源として用いた実験では，スギより
もサクラのチップの方で脱窒性能が高く，硝酸塩溶液（NO3-N 濃度 20mg/L）を
滞留時間 20 時間で供給した場合，ほぼ 100％の脱窒率が少なくとも 69 日間持続
したことを報告している（溝口ほか，2007）。長年，生活排水などの汚水処理に
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関して，汚水を土壌に浸透させることにより COD，BOD，全リンと共に全窒素
を除去させる技術が開発されてきた。その 1 つである多段土壌層法は，土壌の持
つ浄化機構を強化制御し，従来の土壌処理法に比べて高負荷量での汚水処理を可
能にする方法である（増永ほか，2002；若月ほか，1989；若月ほか，1990）。特
に硝酸態窒素除去に関してはオガクズ，稲わらなどの有機炭素源を添加し，脱窒
効率が向上することが報告されている（Luanmanee et al., 2002；Sato et al., 
2005）。しかし，汚水処理の脱窒浄化で有機物資材を利用した研究が多い一方で，
硝酸態窒素で汚染された地下水を対象に自然由来の有機物を脱窒資材とした地下
水浄化に関する研究は少ないのが現状である。 
 
２）海外における植物チップを用いた脱窒浄化に関する研究  
日本と比べ，海外では脱窒バイオリアクター（脱窒を促進するために固定有機
炭素源を利用した装置）を活用した様々な浄化に関する研究が盛んに行われてい
る。図 1-3 は硝酸態窒素汚染された浅層地下水において脱窒バイオリアクタ （ー脱
窒壁）を利用した浄化の設計の概要を示している。設計は主に，硝酸態窒素と炭
素源，そして負荷エリアと浄化エリアの間の水理条件によって異なる。脱窒壁は
固体の自然有機物を組み込んでおり，浅層地下水の流動に対して垂直に設置が行
われる。ダルシー流速，飽和透水係数，動水勾配および流路は脱窒壁内の硝酸態
窒素のフラックスを支配している。また，浅層地下水の実質的な流速に対し，高
い飽和透水係数（すなわち，>10m/day）が維持されるように脱窒壁を設計して
いる（Schipper et al., 2010b）。脱窒壁内が周辺の帯水層に比べ透水性が低い場
合には，有機基質に砂や砂利のような材料を添加し，壁内の透水性を上げる必要
がある（Blowes et al., 2000）。 
Schipper and Vojvodic -Vukovic (1998)はオガクズと掘削土を混合した脱窒壁
（長さ 35m，深さ 1.5m，幅 1.5m）を設置し，地下水の流入硝酸態窒素濃度
5~16mg/L を脱窒壁内部で 2mg/L 未満に低下できることを実証しており，その
14 年後も流入硝酸態窒素の 92%を除去できていることを報告している（Long et 
al., 2011）。同様に，Robertson et al.（2000）は植物チップ（ウッドマルチ，オ
ガクズ，枝葉材堆肥）を含む脱窒壁を用いたところ，硝酸態窒素除去能力は炭素
の補給をせずに 10 年もしくはそれ以上持続することを示唆した。また，Schipper 
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et al.(2010a)は酪農廃水，家庭排水，温室廃水の処理において，それぞれ 83，294
および 1320m3 の 3 つの大規模脱窒ろ床（炭素源はオガクズと木質チップ）を調
査した。その結果，硝酸態窒素は酪農廃水（年負荷量 31kg-N），生活排水（年負
荷量 365kg-N）からほとんど完全に除去され，温室廃水処理のろ床では約
250mg-N/L から約 150mg-N/L まで減らすことができた。上述したような脱窒バ
イオリアクターの原位置実験は，主に脱窒浄化の検証およびその浄化能力を評価
することを目的としている。 
 
 
図 1-3 様々な脱窒バイオリアクターの設計工法：(a)硝酸プルームを遮蔽する壁
の平面図，(b)不透水層上部に設置した壁とそれを通過する浅層地下水の側面図，
(c)不透水層まで壁を設置せず壁下にも流路がある場合，(d)帯水層の上部に高透水
性の壁を設置し硝酸塩を含む地下水の湧昇を引き起こす，(e)地下排水管の両側に
設置した脱窒壁（Schipper et al., 2010a） 
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これに対し，脱窒バイオリアクターの室内実験では，主に地下水中での脱窒速
度や脱窒効率が変化する要因を明らかにすることを目的としている。例えば，7
年間脱窒資材として使用した木質チップの脱窒速度は新鮮なチップのそれの
40-59%減少し，この原因は溶存有機炭素の放出によることが示唆された
（Robertson, 2010）。また，嫌気培養を 180 日間行った結果から，硝酸態窒素除去
量はトウモロコシ，厚紙繊維，大豆油を付着させた木質チップ，木質チップのみ
の順に高いことを明らかにした (Greenan et al., 2006)。同様に，Gibert et 
al.(2008)は透水性脱窒浄化壁のための適切な有機物材料を選定するため，7 つの
有機物（軟材，硬材，針葉樹，マルチ材，ヤナギ材，堆肥，落ち葉）を用いたバ
ッチ実験を行った。その結果，材料により脱窒の程度は様々であり，軟材と硬材
は完全な硝酸塩除去を達成した（> 98％）一方で，いくつかの有機物は，基質か
らの過剰な窒素の放出（堆肥），または硝酸塩を N2 ガスへの除去よりもアンモニ
ウムへの過剰な還元を行う（ヤナギ材およびマルチ材）などの理由により不適切
であると考えられた。また，彼らは性能の最も良い軟材を用いたカラム実験を行
い，滞留時間により硝酸態窒素除去率を比較した結果，滞留時間 6.6 日で 96％以
上，滞留時間 1.7 日で 66％となり，滞留時間（流速）が硝酸態窒素除去の重要な
制限要因であることを明らかにした。  
Cameron and Schipper(2010)は 14℃と 23.5℃の温度条件で，0.2m3 の円筒を
用いた９つの異なる炭素基質に対し，硝酸塩除去，水理学的および栄養素の浸出
特徴を比較した。硝酸塩除去速度が温度に依存し，すべての実験材料における平
均温度係数 Q10（温度が 10℃上昇する際の除去速度の増加率）は 1.6 であること
が報告された。Robertson(2010)は 4 種類の粗粒木質チップを充填したカラムを
用いて，処理水の硝酸態窒素濃度を 3.1mg/L から 48.8mg/L までの 4 段階に増加
させ，硝酸態窒素除去速度を評価した。その結果，処理濃度による硝酸態窒素の
除去速度に違いはほとんどなく，硝酸態窒素は制限基質とならないことを示した。
また，Hunter(2003)は大豆油エマルジョンを注入した砂層カラム実験により，低
リン酸塩条件下で機能する脱窒壁の能力を試みている。この中で，流入地下水の
硝酸態窒素濃度 17mg/L に対しリン酸態リン濃度が 0.08mg/L 以下の場合には，
流出水は亜硝酸態窒素の残る状態で脱窒反応が不完全であった。そして，地下水
中のリン酸態リン濃度が 0.16mg/L では亜硝酸態窒素が検出されず完全に硝酸態
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窒素が消失することを明らかにしている。同様に，Zhang et al.(2015)は地下水浄
化における脱窒促進へのリン酸塩岩の効果を評価するためのカラム実験を行った。
その結果，リン酸塩岩を 1500g および 750g 含むカラムの硝酸塩除去効率は 20±
2℃で 97%以上，流出水の亜硝酸態窒素濃度は 0.5mg/L 以下だった。しかし，リ
ン酸塩岩が 500g 以下である場合カラムの硝酸態窒素除去効率は 90%未満，流出
水の亜硝酸態窒素の最大濃度は 2.6mg/L 以上，非常に高い値が検出されたことを
報告している。 
上述したように，脱窒の速度と効率は，バイオリアクターに使用する有機物の
種類，滞留時間，水温あるいはリン酸塩が強く影響することが報告されている。
一般的に，地下水には必要なミネラルが十分に含まれているが（Champ et al., 
1979），栄養素がないもしくは不足している環境下では微生物成長や脱窒が制限
されると考えられる。特に，リン酸塩は微生物の代謝や成長において重要な元素
の１つであるが，地下水中の脱窒バイオリアクターの制限因子とする研究はほと
んどない。また，脱窒バイオリアクター内の脱窒速度および効率が異なるのは，
それに用いる有機物の分解で生じる微生物への利用可能炭素の供給量の違いであ
ると推測される。しかし，ほとんどの研究は有機物の全有機炭素量や C/N 比や脱
窒効率の評価にとどまっており，有機物の分解特性を定量化し，総合的に評価し
たものは少ない。したがって，これらに関して研究の蓄積が必要であると考えら
れる。 
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1-3 研究の目的 
広域における地下水中の硝酸態窒素汚染を改善するためには，現場における硝
酸態窒素汚染の現状やその水質特徴を理解すること，そして実際に地下水浄化を
適用した際に生じる問題点を明らかにすべきである。 
そこで，本論文は，琉球石灰岩地域である沖縄県宮古島市のサトウキビ畑およ
び関東ロームで覆われる千葉県市川市の下総台地の梨畑を中心とする集約的な農
業を行っている地域において，地下水の水理・水質特徴を明らかにすることを第
一の目的とした。 
さらに，脱窒浄化に着目し，下総台地の谷頭部に位置する湿地域において，地
下水流動に伴う水質変遷および硝酸態窒素の自然浄化能力を検討すること，植物
チップを用いた脱窒バイオリアクターの室内実験および原位置実験を行い，バイ
オリアクターの浄化効率に影響する要因について総合的に評価することを第二の
目的とした。 
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1-4 本論文の構成 
本論文は 8つの章から構成されており，研究フローは図 1-4に示す通りである。
1 章では，研究の背景，地下水中の硝酸態窒素浄化の既往研究，研究の目的，本
論文の構成から成り，本研究の位置づけとその意義について述べた。2 章は研究
手法について述べ，本研究で使用した水試料の測定と分析方法についてまとめた。
3 章では，琉球石灰岩地域で集約的な農業を行う沖縄県宮古島市における，地下
水の長期的な水質および水利用の変遷，Cl-を用いた各流域における滞留時間の推
定，および地表での年窒素負荷量による地下水硝酸態窒素濃度への影響に関して
検討を行なった。4 章では，下総台地西部に位置する千葉県市川市で，涵養域が
梨畑を中心とした農業地域の地下水およびその流出域である河川において，水質
特徴および流出域の窒素負荷量を把握した。5 章では，下総台地谷頭部に位置す
る湿地の地下水流動に伴う水質変遷および硝酸態窒素の自然浄化能力を評価した。
また，環境基準を超えた硝酸態窒素濃度をもつ湧水・地下水において，脱窒バイ
オリアクターを用いた原位置浄化実験を行い，水質変化と脱窒効率について検討
した。第 6 章では，モウソウチクのチップを脱窒資材とした硝酸態窒素除去に関
する室内カラム実験を行い，カラム内での硝酸態窒素の移動特徴と滞留時間に伴
う脱窒プロセスを評価した。7 章では，様々な植物チップを用いた脱窒バイオリ
アクターによる室内カラム実験を行い，植物種による硝酸態窒素除去効率が異な
る要因，リン制限下における脱窒反応への影響について記した。8 章では，総合
考察として集約的農業地域の地下水の水質特徴および窒素施肥の影響，脱窒バイ
オリアクターの原位置浄化の環境評価と改善点について述べ，そして硝酸態窒素
汚染地下水の対策の提言を行った。  
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図 1-4 本論文の研究フロー 
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第 2 章 研究手法 
 
2-1 pH，DO 濃度，ORP，水温 
水中における EC（電気伝導率），pH，DO（溶存酸素）濃度はそれぞれ EC（B-771，
HORIBA 社製および D-54，HORIBA 社製），pH（B-711，HORIBA 社製および D-54，
HORIBA 社製），DO（DO-24P，東亜 DKK 社製）の携帯型測定器により測定した。
ORP（酸化還元電位）と水温もまた ORP（D-55，HORIBA 社製）の携帯型測定器
により測定した。ORP は標準水素電極に対する酸化還元電位（Eh）として表記す
るため以下の式を用いて換算した。  
 
Eh = ORP + 206 − 0.7 × (T − 25)                                                                                               (2.1) 
T:水温  (℃) 
 
2-2 主要溶存イオン濃度 
HCO3
－濃度は水試料をろ過せず 0.02N の硫酸を用いた pH4.8 アルカリ度滴定法
（指示薬：メチルレッドブロモクレゾールグリーン）により求めた。  
また，Na+,NH4
+
,K
+
,Ca
2+
,Mg
2+
,Cl－,NO2
－,NO3
－,SO4
2－は孔径 0.22μm のメンブラン
フィルターでろ過後の水試料を用いて，イオンクロマトグラフ法（LC-10A ，
SHIMADZU 社製）によりそれぞれ求めた（検出下限値：0.1mg/L）。イオンクロマ
トグラフの運用は表 2-1 の条件で行った。 
 
表 2-1 イオンクロマトグラフの運用条件  
 
  
陰イオン 陽イオン
検出器 SHIMADZU,CDD-6A SHIMADZU,CDD-10A
カラム Shodex IC I-524A Shodex IC YK-421
2.9mM 2-アミノ-2-ヒドロキシメチル1.3 5mM 酒石酸 + 1mM　ジピコリン酸
-プロパンジオール + 2.5mM フタル酸 + 1.5g/Lホウ酸
流量 (mL/min) 1.0 1.0
カラム温度 (℃) 40.0 40.0
分析成分 Cl-, NO2
-
, NO3
-
, SO4
2-
Na
+
, NH4
+
, K
+
, Ca
2+
, Mg
2+
移動相
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2-3 リン酸態リン濃度  
リン酸態リン（PO4-P）濃度は水試料を 0.45μm のメンブランフィルターでろ過
後，アスコルビン酸還元モリブデン青吸光光度法により比色定量した。吸光度は
紫外線可視分光光度計（TU-1810，北京普分通用機器社製）を用いて求めた。  
 
2-4 DOC 濃度 
DOC（溶存有機炭素）濃度は 0.45μm フィルターでろ過後，全有機炭素計
（TOC-VCPH，SHIMADZU 社製）により測定した。  
 
2-5 溶存ガス濃度 
水中の溶存 N2O および CO2 濃度を分析した。ガラスバイアルビン中の水試料の
一部を 10mL のヘリウムガスに置換した後，ヘッドスペース法により 20℃もしく
は 40℃で 1 時間以上平衡させた。平衡後，ECD および TCD 検出付きガスクロマ
トグラフ（GC2014 ，SHIMADZU 社製）によりヘッドスペース部分のガス濃度を
測定した。 
また，溶存 N2O および CO2 濃度は以下の式を用いて算出した。  
 
𝐶𝑊 = 𝐶𝑔𝑎𝑠 (
𝑉𝑔𝑎𝑠
𝑉𝑎𝑞
+𝐻)                                                                                                                         (2.2) 
 
ここで，CW は溶存濃度，Cgas は気相（ヘッドスペース）部分における濃度，Vgas
と Vaq はそれぞれ気相と液相における体積，H は無次元ヘンリー定数で液相と気
相における溶存濃度比を表す。無次元ヘンリー定数 H は次式より求めた。  
 
𝐻 = 𝑅𝑇𝐾𝐻(𝑇𝜃) × 𝑒𝑥𝑝 [−𝐶 × (
1
𝑇
−
1
𝑇𝜃
)]                                            (2.3) 
 
R は気体定数，T は絶対温度，KH(Tθ)はヘンリー係数，C は溶解エンタルピーであ
る(Wilhelm et al., 1977)。 
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第 3 章 宮古島の農業用地下水における水質変遷  
 
3-1 はじめに 
沖縄本島から南西約 290km に位置する宮古島は，サトウキビ栽培を中心とした
農業が盛んな地域であるが，地表水に乏しいため長い間雨水のみに頼ってきた。
しばしば見舞われる旱魃被害を回避するため，地下ダム建設が行われた。地下ダ
ムは帯水層の一部に止水性の壁を設け，粒子間隙に地下水を貯留するものであり，
蒸発による貯水ロスを回避できることから，地表水に乏しい地域に有効である（石
田ほか，2015）。安定的な農業生産を維持するため，降水量が少ない年には必然的
に灌漑水の使用水量が増加することになり，宮古島では地下水灌漑が必要不可欠
となっている。2000 年以降砂川および福里地下ダムの運用開始と共に，農業用水
の利用状況が大きく改善された。農業用の地下水は主に砂川流域，仲原流域およ
び福里流域等の琉球石灰岩帯水層から取水されている。また仲原流域には地下ダ
ムが現在建設中である（図 3-1）。 
石灰岩に被われた島では一般に土壌への浸透水量が多く，地表からの汚染負荷
が地下水水質に影響を与えやすいと考えられている（野間，1992）。中でも宮古島
の地下水水質は涵養域である農業活動の影響を受けやすいため，従来の研究では
とりわけ硝酸態窒素を中心とした研究が多い。近藤ほか（1997）は，窒素安定同
位体比（δ15N 値）を利用し各土地利用における地下水中の硝酸態窒素汚染の原因
を検討した。その結果，地下水中の硝酸態窒素は市街地においては生活排水の寄
与，農地施肥由来であると推察された。また，化学肥料由来の窒素であっても，
地下水中の窒素安定同位体比が高くなる傾向にあり，これはアンモニア揮散もし
くは脱窒によるものと考えられている（山本ほか，1995；近藤ほか，1997）。サト
ウキビ畑への施肥と地下水水質の因果関係を解析した結果，湧水中の硝酸態窒素
濃度は季節変動を示し，この変動は窒素施肥の時期と関連していることが示唆さ
れた(中西，2001)。また，石田ほか(2015)は砂川地下ダムにおける渇水期の 2009
年と豊水期の 2012 年の地下水中の硝酸態窒素濃度を比較したところ，渇水期の硝
酸態窒素濃度は豊水期より高く，これは希釈を伴う短期的な雨水の地下浸透が少
なかったためと考えている。 
上述したように，宮古島の地下水の硝酸態窒素濃度は降水量や地表での窒素負
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荷量などが複合的に影響している。この影響に加え，農業用水として利用される
地下ダムは揚水と灌漑を繰り返すため，長期的に地下水水質は変化していくと予
想される。したがって，本章では宮古島の砂川流域，仲原流域および福里流域に
おける 2006 年から 2016 年の約 10 年間の農業用地下水の水質データを解析し，長
期的な水質変遷について考察した。これは長期的に地下ダム内の地下水の保全管
理をしていく上で重要と思われる。  
 
 
図 3-1 宮古島の地下水流域境界および採水地点  
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3-2 研究地概要 
研究地である宮古島は約 159km2 の面積を有し，耕地面積の割合は 52.9%で全土
地面積の半分以上を占めており，農業が盛んな地域である（図 3-2）。 
 
 
図 3-2 宮古島の土地利用図 
 
また，2013 年度における宮古本島部の作物別栽培・作付面積（合計 7143.8ha）
の内，サトウキビ栽培が 77.1%を占めており，次いで飼料作物栽培（10.1%），葉
タバコ栽培（7.2%）となっている（図 3-3）。 
 
 
図 3-3 2013 年度における作物別栽培・作付面積の内訳（宮古島市，2016） 
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農業用水は地下水取水施設から一旦ファームポンド（以下 FP）に貯えられた後，
配水管を経由し農地へと灌漑されている。地下ダムの規模は，砂川地下ダムで流
域面積 7.2km2，有効貯水量 6800 千 m3，ダム標高は 31.0m，福里地下ダムで流域
面積 12.4km2，有効貯水量 7600 千 m3，ダム標高 46.0m である（石田ほか，2005）。
年間の水収支は，降水量の約 40%が地下浸透し地下水となり，地表流出は約 10%
で河川はほとんどみられない。そのため，水資源は地下水に大きく依存している。  
研究地の気候は亜熱帯海洋性気候で，宮古島地方気象台の過去 40 年間（1977
～2016 年）における年平均降水量は 2049mm，年平均気温は 23.6℃である（気象
庁，2017）。 
宮古島は標高 30～80m の平坦な隆起サンゴ礁の島を形成しており，地質は下位
より不透水基盤となる泥質な島尻層群（第三紀層），第四紀更新世の琉球石灰岩，
そして大野越粘土層が不整合の関係で分布している（図 3-4）。琉球石灰岩は層厚
30～ 70m でこれが宮古島の地下水帯水層となっており，平均透水係数が
3.54×10
-3
m/s，有効間隙率（貯留率）が 10%である（今泉ほか，1988）。表土（耕
土）は主に島尻マージが覆っている。 
 
 
図 3-4 宮古島の地質断面図（石田ほか(2005)より一部改変）  
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3-3 研究方法 
2006 年 5 月から 2016 年 11 月まで 2 ヶ月に 1 回の頻度で砂川，仲原，福里の 3
流域より地下水（地下水面より深度 5m）および FP 内の水を採水した（図 3-1）。
各流域において，上流から下流にかけて 4 地点の観測孔を選定した。各地点の地
下水位の測定は 2006 年 4 月から 2016 年 3 月まで 1 ヶ月に 1 回の頻度で行った。
仲原流域の N3 と福里流域の F4 においては同一地点での水位観測がされていない
ため，最も近い観測孔の地下水位データを用いた。また，福里流域内に設置した
雨量計より 2014 年 9 月から 2016 年 11 月まで 2 ヶ月おきに降水を採水した。水試
料について，HCO3
-濃度は pH4.8 アルカリ度滴定法により，またその他の無機溶
存イオン（Na+，K+，Ca2+，Mg2+，Cl-，NO3-N，SO4
2-）濃度はイオンクロマトグ
ラフ法により分析した。 
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3-4 結果 
3-4-1 宮古島の降水および地下水の一般水質  
表 3-1 は 2014 年 9 月から 2016 年 11 月における降水の水質データを示している。
各溶存イオン濃度の平均値はそれぞれ Na+が 7.8mg/L，K+が 0.5mg/L，Ca2+が
2.9mg/L，Mg2+が 0.8mg/L，Cl-が 14.2mg/L，NO3-N が 0.3mg/L，SO4
2-が 2.6mg/L，
HCO3
-が 7.9mg/Lであり，陽イオンでは Na+濃度，陰イオンでは Cl-濃度が高い Na-Cl
型の水質タイプであった。表 3-2 は 2006 年から 2016 年まで採水した各地点の地
下水水質の平均値を示している。陽イオンでは Ca2+濃度，陰イオンでは HCO3
-濃
度が最も高い Ca-HCO3 型の水質タイプを示した。Ca
2+濃度および HCO3
-濃度の流
域平均はそれぞれ砂川で 84.8mg/L，239.8mg/L，仲原で 77.2mg/L，200.6mg/L，福
里で 90.3mg/L，242.0mg/L であり，仲原流域が他の流域に比べ低い傾向だった。
Na
+濃度および Cl-濃度の流域平均はそれぞれ砂川で 22.3mg/L，36.8mg/L，仲原で
30.6mg/L，55.4mg/L，福里で 30.0mg/L，54.9mg/L であり，砂川流域が他の流域に
比べ低かった。K+濃度の流域平均は砂川で 2.4mg/L，仲原で 2.4mg/L，福里で
1.8mg/L で，溶存イオンの中で最も濃度が低く，流域による違いはあまりなかっ
た。Mg2+濃度および SO4
2-濃度の流域平均はそれぞれ砂川で 6.6mg/L，23.1mg/L，
仲原で 5.5mg/L，26.5mg/L，福里で 8.6mg/L，35.8mg/L であり，福里流域が他の流
域よりも比較的高かった。NO3-N 濃度の流域平均は砂川で 5.2mg/L，仲原で
3.7mg/L，福里で 5.0mg/L であり，仲原流域が他の流域よりも低かった。また，各
流域内での NO3-N 濃度を見ると，仲原流域と福里流域では最下流に位置する N4
および F4 で最も高い値を示したが，砂川流域では S2 地点で最も高い値を示し，
最下流に位置する S4 で最も低かった。 
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表 3-1 宮古島の降水の水質 
 
 
 
表 3-2 2006 年～2016 年間における各地点の地下水水質の平均値  
 
  
Na
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO3-N SO4
2-
HCO3
-
9 3.4 0.4 4.9 0.5 5.0 0.7 1.4 18.3
11 14.7 0.8 2.6 1.2 26.5 0.6 2.9 4.9
1 6.3 0.3 3.9 0.6 10.8 0.6 3.0 9.4
3 4.4 0.2 1.5 0.3 8.0 0.5 3.0 2.4
5 5.4 0.3 1.8 0.5 10.0 0.3 2.4 6.1
7 9.8 0.2 2.5 1.0 17.4 0.1 2.7 3.1
9 38.9 1.3 4.9 4.5 70.8 0.2 10.2 12.2
1 3.9 0.5 0.5 0.3 6.9 0.2 1.7 3.7
3 4.2 0.0 0.5 0.2 7.5 0.0 1.9 3.1
5 1.2 0.3 9.3 0.0 2.7 0.1 0.9 24.4
7 2.6 0.3 1.0 0.0 5.2 0.0 1.1 3.1
9 1.5 0.6 2.0 0.3 3.5 0.0 0.5 6.1
11 5.3 0.9 2.6 0.5 9.7 0.1 2.0 6.1
7.8 0.5 2.9 0.8 14.2 0.3 2.6 7.9平均値
2016
年 月
溶存イオン濃度 (mg/L)
2014
2015
Na
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO3-N SO4
2-
HCO3
-
S1 24.8 1.9 81.2 6.5 38.1 5.1 25.1 229.2
S2 22.3 3.2 93.6 7.2 39.6 5.5 19.7 270.5
S3 22.6 2.6 82.9 6.3 36.6 5.2 23.5 232.4
S4 19.6 1.8 81.5 6.5 33.2 4.9 24.0 227.3
砂川平均 22.3 2.4 84.8 6.6 36.8 5.2 23.1 239.8
N1 37.0 3.1 75.8 5.6 65.0 3.4 28.8 200.4
N2 34.0 2.3 73.2 5.0 62.9 3.6 29.1 177.1
N3 25.9 1.8 75.5 4.7 48.0 3.0 21.4 198.7
N4 25.6 2.3 84.2 6.6 45.7 4.8 26.6 226.0
仲原平均 30.6 2.4 77.2 5.5 55.4 3.7 26.5 200.6
F1 29.2 1.6 89.2 8.1 50.0 4.0 31.9 248.9
F2 27.3 2.1 81.7 7.5 46.0 5.3 27.3 223.6
F3 23.5 1.9 87.7 7.9 43.4 5.0 33.6 234.1
F4 40.0 1.8 102.5 11.1 80.3 5.8 50.5 261.4
福里平均 30.0 1.8 90.3 8.6 54.9 5.0 35.8 242.0
地点名
溶存イオン濃度 (mg/L)
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3-4-2 各流域の地下水位と揚水量および降水量  
図 3-5 は砂川，仲原，福里流域における地下水位，月揚水量および月降水量変
化を示している。全体的に，6 月から 10 月までの期間に揚水量は高く，特に降水
量が少ない場合に顕著となり，その結果地下水位が低下する傾向だった。仲原流
域の揚水量は砂川と福里流域に比べ少なく，最大月揚水量も 1000 千 m3 未満であ
った。2013 年 7 月の月降水量は 40mm で非常に少なく，砂川および福里流域から
の月揚水量は共に 2000 千 m3 以上で最大値を示した。砂川地下ダムのダム軸付近
（S4）の地下水位の平均値は 27.86m で，ダム標高（31.0m）に比べ 3m 程度低い
のに対し，福里地下ダムのダム軸付近（F4）の地下水位の平均値は 45.28m でダ
ム標高（46.0m）との差は 1m 未満であった。また，砂川流域の地下水位の変動係
数（標準偏差/平均値）は 0.1 で，仲原流域（地下水位の変動係数：0.05）と福里
流域（地下水位の変動係数：0.02）に比べ大きかった。このことから，砂川地下
ダムは福里地下ダムに比べ，地下水位変動が大きく，地下ダムが満水状態になり
にくい傾向にあることが明らかとなった。これは砂川地下ダムに比べ福里地下ダ
ムの方が流域面積と有効貯水量が大きいが，揚水量は同程度であるためと考えら
れる。 
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図 3-5 砂川（S4）・仲原（N4）・福里（F4）流域における地下水位，月揚水量  
および月降水量（点線はダム標高を示す）  
 
  
0
1000
2000
3000
20
30
40
月
揚
水
量
(千
m
3
/m
o
n
th
)
地
下
水
位
 (
m
)
地下水位(砂川：S4) 月揚水量(砂川)
0
1000
2000
3000
25
35
45
月
揚
水
量
(千
m
3
/m
o
n
th
)
地
下
水
位
 (
m
)
地下水位(仲原：N4) 月揚水量(仲原)
0
1000
2000
3000
30
40
50
60
70
月
揚
水
量
(千
m
3
/m
o
n
th
)
地
下
水
位
 (
m
)
地下水位(福里：F4) 月揚水量(福里)
0
100
200
300
400
500
2
0
1
2
/0
4
2
0
1
3
/0
4
2
0
1
4
/0
4
2
0
1
5
/0
4
2
0
1
6
/0
4
月
降
水
量
(m
m
/m
o
n
th
)
time
 25 
 
3-4-3 地下水中の Cl-濃度の経年変化 
図 3-6 は 2006 年～2016 年の野原岳 FP，ピンフ岳 FP，砂川（S1~S4 地点の平均），
仲原（N1~N4 地点の平均），福里（F1~F4 地点の平均）流域における Cl-濃度の年
変化および宮古島市の地下水水質保全調査報告書のデータを基に作成した 2002
年～2012 年までの新城湧水，加治道水源，ニャーツ水源における Cl-濃度の年変
化を示している。Cl-濃度は時間に伴う変化が大きく，それぞれピークが見られた。
砂川は 2007 年に Cl-濃度が最も高くなり，同じ砂川地下ダムから取水している野
原岳 FP も 2007 年が最も高かった。仲原は 2009 年に Cl-濃度が最も高くなりその
後減少した。福里は仲原同様に 2009 年に Cl-濃度が最も高い値を示したが，同じ
福里地下ダムから取水しているピンフ岳 FP では 2006 年，加治道水源では 2007
年にピークが見られた。新城湧水とニャーツ水源はそれぞれ 2005 年，2007 年に
ピークが見られた。  
 
 
図 3-6 宮古島地下水中の Cl-濃度の経年変化  
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3-4-4 地下水中の NO3-N 濃度の経年変化 
図 3-7 は砂川，仲原，福里流域の地下水における 2006 年から 2016 年間の NO3-N
濃度の経年変化を示している。全体的に見ると，変動傾向は流域ごとに異なって
いた。砂川流域の地下水中の NO3-N 濃度は 4.1mg/L~6.4mg/L（平均値：5.2mg/L）
で，最大値は 2007 年，最小値は 2016 年に見られた。福里流域の地下水中の NO3-N
濃度は 4.0mg/L~6.2mg/L（平均値：5.0mg/L）で，最大値は 2010 年，最小値は 2014
年に見られた。仲原流域は砂川と福里流域に比べ，地下水中の NO3-N 濃度は
3.0mg/L~4.6mg/L（平均値：3.7mg/L）で低く，最大値は 2010 年，最小値は 2009
年であった。 
 
 
図 3-7 砂川・仲原・福里流域の地下水中の NO3-N 濃度の経年変化 
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3-5 考察 
3-5-1 Cl-による滞留時間の推定  
図 3-8 は研究地域の地下水および降水中の Cl-濃度と Na+濃度の関係を表してい
る。降水データの回帰式は図中の点線で示され，Cl-/Na+比は 1.18 となり，これ
は標準海水の Cl-/Na+比と等しい（北野，1992）。したがって，宮古島の降水中の
NaCl は海水由来であると考えられた。 2015 年 9 月の降水の Na+濃度は
1.7mmol/L，Cl-濃度は 2.0mmol/L で他の降水試料に比べ著しく高かった。この
採水期間に台風は 2 回接近しており，総降水量の内 37%は台風時の降水によるも
のであった（気象庁，2017）。したがって，この塩分濃度上昇は，台風による海
水の巻き挙げにより，降水に海水が取り込まれたためであると考えられた（東田
ほか，2006；山田ほか，2015）。 
 
 
図 3-8 宮古島の降水および地下水における Cl-濃度と Na+濃度の関係 
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また，地下水データの回帰式は，降水に比べばらつきが大きいものの，Cl-/Na+
比は 1.26 となり，降水の Cl-/Na+比と比較的近いことが明らかになった。地下水
の Cl-/Na+比がばらつくのは Na+と Cl-の土壌などへの吸着や遅延の違いによるも
のと考えられる。Cl-および Na+は石灰岩の主要成分でないため，風送塩や降水に
よる自然由来や生活排水や工場排水などの人為的活動に由来すると考えられる。
しかし，研究地域の砂川，仲原，福里流域は大部分がサトウキビ畑を中心とした
農耕地で占められていることから，宮古島地下水の NaCl は主に降水由来である
と示唆された。 
図 3-6 より，地下水流域が異なるにもかかわらず，Cl-濃度が一時的に上昇して
いることから，地下水の Cl-由来は点源ではなく面源であると考えられる。しかし，
2005 年以前に宮古島全土の一時的な土地利用の大きな変化は認められないこと
から（宮古島市，2016），高濃度の Cl-の起源として台風時の降水による可能性が
あると推測された。上述したように，強い台風時の降水は塩分濃度の上昇が生じ
る。他の地点よりも Cl-濃度の上昇が非常に高い新城湧水は，海岸近くの湧水であ
るが，標高約 50m に位置し海水の影響を直接受けない地下水である。したがって，
新城湧水は他の地点よりも海に近いため，より塩分濃度が高い降水の影響を受け
たと考えられる。宮古島は台風常襲地帯で台風による降雨自体は珍しくないが，
地下水水質まで影響を及ぼす場合には降水量が多くかつ非常に強い台風である必
要がある。近年で最も可能性がある台風として 2003 年 9 月に発生した台風 14 号
（マエミー）が挙げられる。この台風は最大瞬間風速 74.1m/s（最大瞬間風速が
70m/s 以上となるのは 1968 年 9 月以来），期間降水量約 450mm で宮古島に甚大
な被害をもたらした（気象庁，2017）。宮古島最大の水道水源となっている白川
田流域の地下水も 2004 年 8 月以降，Cl-濃度の顕著な上昇が確認されており，こ
の原因の 1 つとして 2003 年 9 月の台風 14 号が指摘された（宮古島市，2009）。
ここで，2003 年の台風の影響により高濃度の Cl-が地表に投入されたと仮定し，
トレーサーの観点から Cl-が地表から地下水面まで到達する時間を推定した。その
結果，図 3-6 より砂川流域は 4 年，仲原流域は 6 年，福里流域は 3~6 年（平均 4.3
年）で地表の影響が地下水へ反映されると考えられた。各流域で，土地利用や地
質は同一であるため，到達時間が異なるのは地表面から地下水面までの深さの違
いであると考えられる。表 3-3 は各流域の採水地点における地盤標高および地下
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水深度（地盤標高と地下水位標高の差の平均値）を表している。仲原流域の地下
水深度は 14.71m~29.63m で，ダムが存在する砂川流域（9.27m~14.40m）に比べ大
きい。また，福里流域の地下水深度は 3.65m~27.71m で砂川と仲原流域に比べ地
点によって差がかなり見られた。砂川流域の地点全体の平均地下水深度は 12.23m
であり，上記の結果よりこの深さに達するのに 4 年かかるとすると，Cl-の降下浸
透速度は 3.1m/year と求められる。仲原と福里流域についても同様に Cl-の降下浸
透速度を求めると，それぞれ 3.6m/year，2.9m/year となり，全体的に近い値が得
られた。したがって，各流域における不飽和層の厚さと Cl-をトレーサーとして推
定した各流域の滞留時間の結果は整合的であると考えられる。  
 
表 3-3 各流域内の地盤標高および地下水深度  
 
 
  
地下水深度の
平均値 (m)
S1 44.55 9.27
S2 41.50 11.46
S3 43.26 14.40
S4 41.82 13.78
砂川平均 42.78 12.23
N1 55.64 18.32
N2 65.38 29.63
N3 47.13 14.71
N4 55.26 24.70
仲原平均 55.85 21.84
F1 64.91 3.65
F2 60.78 11.73
F3 73.62 27.71
F4 52.36 6.61
福里平均 62.92 12.43
地点名 地盤標高 (m)
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3-5-2 地下水中の NO3-N 濃度と窒素負荷量との関係 
降雨や有機物分解等による自然起源の窒素のみの場合は地下水中の NO3-N 濃
度は 1mg/L 前後である（山本ほか，1995；田代・高平，2001）。このことから，
宮古島の地下水は人為起源によって NO3-N 濃度が高くなっていることが明らか
である（図 3-7）。人為起源は主に肥料，家畜排せつ物および肥料といわれており，
宮古島の 1989 年から 2013 年の間の単位面積あたりの年窒素負荷量は図 3-9 のよ
うになっている。家畜排せつ物と生活排水は肥料に比べ年窒素負荷量が少なく，
変動も小さいため，合計年窒素負荷量の変動は肥料由来の年窒素負荷量の変動に
ほぼ等しい。加えて，研究地域の砂川，仲原，福里流域は大部分が畑地であるこ
とから，この流域における地下水 NO3-N 濃度の年変動は主に肥料由来の年窒素負
荷量が寄与していると考えられた。2000 年から 2013 年における肥料由来の年窒
素負荷量は 51.5~66.9kg/ha で平均は 61.0kg/ha である（図 3-9）。この窒素がすべて
硝酸態窒素となり浸透水に溶出し，地下水帯に流入するとして，地下浸透水の平
均硝酸態窒素濃度を求めた。宮古島の 1977～2016 年の平均年降水量は 2049mm
であり，地下浸透水量がこの 40%（宮古島市，2016）の 819.6mm とすると，地下
浸透水の平均硝酸態窒素濃度は 7.4mg/L となる。この値に比べ実際の地下水中の
硝酸態窒素濃度が低下しているのは，地表面での作物による窒素吸収，また肥料
のアンモニア揮散による窒素損失によるものと考えられる。一方で，藤家ほか
（2008）は砂川流域において土地利用を詳細に解析し，各圃場からの硝酸態窒素
溶脱量の推定を行い，最も作付面積割合が高いサトウキビ畑の 2005 年における溶
脱量の平均値は 38kg-N/ha であることを報告している。先ほどと同様に硝酸態窒
素溶脱量がすべて均等に浸透水に溶出すると，地下浸透水の平均硝酸態窒素濃度
は 4.6mg/L と試算され，本研究での各流域の地下水中の平均硝酸態窒素濃度
（3.7mg/L~5.2mg/L）と同等の値を得ており，この関係は整合的であると考えられ
る。このことから，農地への年窒素負荷量の半分強が硝酸態窒素として地下浸透
水へ溶脱し，地下水の硝酸態窒素濃度に影響を与えていると示唆された。  
畑地へと施肥された窒素は灌漑水と降雨により土壌を浸透した後地下水面に到
達するため，窒素負荷の時期と地下水の水質への影響には時間差が生じる。そこ
で，各流域における 2006～2016 年の 11 年間の地下水 NO3-N 濃度と，その T 年
前（T=3~15）の肥料由来の年窒素負荷量との相関関係について検討した。その
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結果，砂川は T=7，福里は T=5 の時に相関係数がそれぞれ 0.69， 0.60 の最大値
をとった（表 3-4）。仲原は T=8 の時，相関係数が 0.41 の最大値をとったが，5%
水準で有意でなかった。実際に，流域内での単位面積あたりの窒素負荷量が均一
でないことや，場所によって地下水深度が異なることなどの複合的影響により，
相関係数は悪くなると考えられる。仲原流域は砂川流域と福里流域に比べ，地下
水深度が特に深いため，この影響が顕著であったと推測される。しかし，上記の
結果から，各流域の地表で発生した窒素負荷は，5~7 年後頃を中心として地下水
NO3-N 濃度として反映されていることが示唆された。既往研究では，地表で発生
した窒素負荷が地下水中の NO3-N 濃度へ約 6~7 年後に反映されることが報告され
ており（石田，2007；田代・高平，2001），本研究の結果はこれと調和的である。
また，この結果と平均地下水深度を用いて，NO3-N の降下浸透速度を求めたとこ
ろ，砂川流域は 1.8m/year，福里流域は 2.5m/year となった。上述した Cl-の降下浸
透速度と比べると，どの流域も若干低い値であった。NO3-N は Cl
-同様に地質中に
吸着されにくい物質であるため，似た挙動を示すと考えられる。しかし，降雨に
より直接地表面に負荷される Cl-と異なり，NO3-N は主に化学肥料中のアンモニア
態窒素の硝化作用により地表面に負荷される（近藤ほか，1997；藤家ほか，2008）。
そのため，Cl-に比べ NO3-N は緩やかに地下へ降下浸透していると考えられた。  
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表 3-4 各流域の地下水中の年平均 NO3-N 濃度と肥料由来の年窒素負荷量との  
相関係数 
 
 
 
図 3-9 宮古島における各窒素負荷源による年窒素負荷量（宮古島市，2016 より
作成） 
  
T (年前)
3 .28 .08 .38
4 .22 .19 .50
5 .48 .04 .60 *
6 .45 -.44 .13
7 .69 * .29 .23
8 -.21 .41 -.12
9 -.41 .10 -.38
10 -.47 .13 -.33
11 -.66 * -.05 -.54
12 -.63 * -.16 -.56
13 -.47 -.15 -.52
14 -.30 -.01 -.39
15 -.09 -.13 -.08
* p  < .05
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3-6 まとめ 
宮古島の農業用水として利用される砂川，仲原，福里流域の地下水の約 10 年
間における長期的な水質変遷について考察を行った。宮古島の降水は Cl-/Na+比よ
り主に海水由来と考えられ，水質タイプは Na-Cl 型を示した。また，台風時の降
水が多く含まれる降水試料は塩分濃度の上昇が見られた。砂川，仲原，福里流域
の地下水は Ca-HCO3 型の水質タイプを示し，琉球石灰岩の影響を強く受けていた。
しかし，流域により地下水中の溶存イオン濃度は異なり，Ca2+濃度，HCO3
-濃度，
NO3-N 濃度は仲原流域が他の流域よりも低く，Mg
2+濃度および SO4
2-濃度は福里
流域が他の流域より高く，Na+濃度および Cl-濃度は砂川流域が他の流域に比べ低
い傾向を示した。また，地下水の Cl-/Na+比は降水のそれと比較的近いことから，
地下水の NaCl は主に降水由来であることが示唆された。各流域の地下水中の Cl-
濃度はそれぞれピークが見られ，これは 2003 年に発生した非常に強い台風の影響
によるものと推定された。この結果より，各流域の滞留時間は砂川で 4 年，仲原
で 6 年，福里で平均 4.3 年と考えられた。各流域の地下水中の平均硝酸態窒素濃
度は 3.7mg/L~5.2mg/L であり，肥料由来の年窒素負荷量の半分強が硝酸態窒素と
して地下浸透水へ溶脱し，地下水の硝酸態窒素濃度に影響を与えていると示唆さ
れた。また，砂川，仲原，福里流域における 2006～2016 年の地下水 NO3-N 濃度
と，肥料由来の年窒素負荷量との相関関係について検討したところ，地表で発生
した窒素負荷は，5~7 年後頃を中心として地下水 NO3-N 濃度へ反映されると考え
られた。現在，仲原流域は砂川と福里流域と異なりダムが未完成である。今後，
ダムが完成し，地下水水位の上昇および揚水量の増加に伴い，地下水滞留時間や
水質の変化が予想される。したがって，今後は特に仲原流域の地下水水質を長期
的に観測していく必要があると考えられる。  
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第 4 章 千葉県下総台地の農地における地下水の水質特徴および窒素流出量 
 
4-1 はじめに 
日本では 1960 年以降化学肥料の過剰使用により地下水中の硝酸態窒素汚染が
表面化し，集約的農業が地下水水質と密接に関わっていることが指摘されている。
首都東京に隣接する千葉県は近郊農業が発達している一方で，硝酸態窒素および
亜硝酸態窒素の環境基準超過率は 10.6%で，全国平均（3.5%）よりもはるかに高
い（環境省水・大気環境局，2016）。千葉県北西部の市川市では，市内北部の浅
井戸で高濃度の硝酸態窒素が検出され，市内を流れる大柏川では（図 4-1），硝酸
態窒素濃度が比較的高い傾向にあることが報告されている（遠藤，2009）。大柏川
の源流の 1 つである下総台地谷頭部の谷津湿地の河川水は，梨畑を中心とする農
地で涵養された地下水から形成されており，環境基準を超えた硝酸態窒素濃度が
確認されている（松丸，2012）。したがって，これが大柏川への窒素負荷源の一つ
となっていると考えられる。また，この湿地域の河川水および地下水中のリンの
分布調査によると，全溶存態リン濃度は全試料の 33%が富栄養化基準（0.02mg/L）
を超えており，全溶存態リンは地下水から河川へと 20.9g/day 流出することが報
告されている（Piao et al., 2016）。硝酸態窒素は溶存態リンに比べ土壌に吸着され
にくく，移動が速いため（Robertson et al.,1998），涵養域の農地の影響をより顕
著に受けると考えられる。また，農業地域からの硝酸態窒素の溶脱は面源である
ため流出負荷が大きく（田淵ほか，1995；竹内，1997；熊澤ほか，2000），硝酸態
窒素汚染の対策を行う上で，地下水水質の特徴および流出域の窒素負荷量を把握
することは重要である。 
そこで本章では，主に梨畑を涵養域とする下総台地の地下水および流出域の河
川水の調査を行い，硝酸態窒素汚染の現状を定量的に評価することを目的とした。 
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図 4-1 研究地域および調査地点 
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4-2 研究地概要 
研究地域は千葉県市川市大野町に位置する下総台地を開析して形成された谷頭
部の谷津湿地である（図 4-1）。周辺の台地は主に農地でニホンナシの栽培が盛ん
に行なわれている。斜面ではスギ・サワラなどの針葉樹，シラカシ・アオキなど
の常緑広葉樹，コナラなどの落葉広葉樹，竹類が見られ，湿地にはヨシ・ハンノ
キ・クレソンなどが見られる。台地との比高は 12~13m で，斜面下部では湧水が
多く見られる。この湧水が湿地を流れる河川の主要水源となっている。河川は谷
頭先端の湿地北側から南側へと流れ（r1→r2→r4→r7），その後大柏川，真間川へ
と合流し最終的に東京湾へと注ぐ。谷頭先端から東京湾河口までの流下距離は約
11.4km である。 
研究地の気候は比較的温暖で夏季に降水量の多い太平洋岸式気候である。アメ
ダス船橋観測所によると，2000 年から 2016 年のまでの年平均降水量は 1477.9 
mm，年平均気温は 15.4℃である(気象庁，2017)。 
また，研究地は千葉県北部地域に位置し，地質はすべて第四紀層からなり，地
質層序は表 4-1 に示される。研究地の台地部は，更新統の下総層群上部木下層と
常総粘土層および新期関東ローム層により台地が形成されている。台地を開析し
できた湿地には沖積層が分布し，低湿地・谷底低地堆積物よりなる。新期関東ロ
ーム層は褐色の火山灰質土壌からなり，武蔵野ロームおよび立川ローム層に相当
する。常総粘土層は凝灰質の強い灰黄色の粘土からなり，層厚が最大で 6m 程度，
下位の木下層あるいは姉崎層を整合で覆う。本層は下総台地のほぼ全域に分布し
ているが，地域的に非常に薄いあるいは欠如している地点がある。木下層は層厚
が最大 60m で，下位の横田層以下の地層を不整合で覆う。本層は下部と上部に分
けられる。上部は砂層を主体とするが，下部は生物攪乱が著しく貝化石を含む泥
層を主体とし，礫混じりの砂層，腐植層や植物根化石を含む泥層を伴う。  
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表 4-1 研究地域の地質層序（産業技術総合研究所・地質調査総合センター，2017） 
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4-3 研究方法 
梨畑の栽培が行われている台地の斜面下部で見られる湧水について，2015 年 9
月，10 月，12 月，2016 年 2 月，4 月，8 月において採水した。採水地点は図 4-1
で示した A-A´断面の A 側の湧水（S4 とする），A´側の湧水（S14 とする），そし
て B-B´断面の B 側の湧水（B1 とする）の 3 地点である。この地点で流出する地
下水は，涵養域である下総台地上の梨畑による窒素施肥の影響を強く受けている
と考えられる。また，涵養域からの硝酸態窒素流出量を評価するため，下総台地
谷頭部を流れる湿地河川の採水および流速の測定を r1，r2，r4 および r7 四か所で
2015 年 12 月，2016 年 2 月，4 月，8 月に行った（図 4-1）。流速は電磁流速計（ケ
ネック社製，VE10）で 1 点法（日本分析化学会北海道支部，1981）により測定
した。また，河川の水深および川幅から断面積を求め，これに流速を乗じて流量
を算出した。採水試料において，pH，EC，DO 濃度，ORP，水温は現場で測定し，
それ以外の水試料は 50mL のポリエチレン製容器に採り，実験室に持ち帰った後
主要溶存イオン濃度の分析を行った。HCO3
-濃度は pH4.8 アルカリ度滴定法によ
り，またその他の無機溶存イオン（Na+，K+，Ca2+，Mg2+，Cl-，NO3-N，SO4
2-）
濃度はイオンクロマトグラフ法により分析した。  
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4-4 結果 
4-4-1 湧水の水質 
調査期間における各地点の湧水の pH，DO 濃度，Eh，EC の平均値を表 4-2 に
示す。pH は A-A´断面の S4，S14 でそれぞれ 7.07，6.98 となり，中性であった。
これに対し，B-B´断面の B1 の pH は 6.41 で A-A´断面の湧水に比べ若干低かった。
DO 濃度および Eh はそれぞれ 6.30mg/L~6.74mg/L，410mV~468mV で地点による
違いはあまりなく，湧水は酸化的な環境であった。EC は 450μS/cm~798μS/cm で，
B1 は S4 と S14 に比べ，EC が高い傾向であった。 
 
表 4-2 湧水の pH，DO 濃度，Eh，EC の平均値 
 
 
次に，表 4-3 に各地点の湧水の溶存イオン濃度の平均値を示す。K+濃度は 0.4 
mg/L~1.7mg/L であり，他の溶存イオン濃度に比べて極めて少なく，濃度差も小さ
かった。Na+濃度は 12.7mg/L~30.0mg/L で，B1 は S4 と S14 に比べ高かった。Ca2+
濃度は 31.4mg/L~71.0mg/L，Mg2+濃度は 29.2mg/L~55.1mg/L，Cl-濃度は 20.5mg/L 
~65.2mg/L，SO4
2-濃度は 9.2mg/L~25.2mg/L の範囲であり，Na+同様に B1 は S4 と
S14 に比べて濃度が高い傾向であった。これとは対照的に，HCO3
-濃度は 74.9mg/L 
~99.5mg/L であり，B1 は S4 と S14 に比べて低かった。NO3-N 濃度は 30.0mg/L 
~82.0mg/L で環境基準の 3 倍以上であり，B1 が最も高い値を示した。濃度を当量
濃度（meq/L）に換算すると，陽イオンでは Mg2+濃度，陰イオンでは NO3-N 濃度
が最も高く，各地点の湧水の水質タイプはすべて Mg-NO3 型であった。 
 
表 4-3 湧水の溶存イオン濃度の平均値 
 
地点名 pH DO (mg/L) Eh (mV) EC (μS/cm)
S4 7.01 7.60 426 483
S14 6.98 6.74 410 450
B1 6.41 6.30 468 798
Na
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO3-N SO4
2-
HCO3
-
S4 17.4 0.6 31.4 29.5 20.8 39.0 14.2 99.5
S14 12.7 0.4 26.3 29.2 20.5 30.0 9.2 91.4
B1 30.0 1.5 71.0 55.1 65.2 82.0 25.2 74.9
地点名
溶存イオン濃度 (mg/L)
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4-4-2 湿地河川の流量および水質 
2015 年 12 月，2016 年 4 月および 2016 年 8 月に計測した湿地の中央を流れる河
川の流下に伴う流量変化を図 4-2 に示す。どの時期においても河川流量は流下に
伴いほぼ直線的に増加しており，各地点による変動もあまり大きくなかった。各
地点の平均河川流量は r1 で 355m3/day，r2 で 527m3/day，r4 で 1095m3/day，r7 で
2192m
3
/day であった。 
 
 
図 4-2 湿地中央を流れる河川の流下に伴う流量変化  
（各地点の流下距離は r1 地点を 0m とした場合） 
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次に，調査期間における湿地の中央を流れる河川水の各地点の水質平均を表 4-4
に示した。 
pH は r1 地点から r7 地点において 6.89~7.28 で中性であった。DO 濃度および
Eh は r1 地点から r7 地点においてそれぞれ 7.20mg/L~7.84mg/L，362mV~392mV の
範囲で流下に伴う違いはほとんどなく，常に酸化的な環境であった。EC は r1 地
点から r7 地点において 314μS/cm~390μS/cm の範囲で，湧水の EC に比べて低い傾
向を示した。また，流下に伴い河川水の EC は増加する傾向で，特に r2 から r4
にかけての変化が大きかった。  
溶存イオン濃度は，Na+濃度が 11.5mg/L~13.0mg/L の範囲で，地点による違いは
あまりなかった。K+濃度は 0.8mg/L~1.1mg/L で他の溶存イオン濃度に比べて極め
て少なく，地点による違いもほとんどなかった。Ca2+濃度は 30.6mg/L~37.6mg/L
の範囲で，流下に伴い増加する傾向が見られた。Mg2+濃度は 15.9mg/L~20.9mg/L
の範囲で，r1 地点から r4 地点にかけて増加したが，r7 地点では r4 地点に比べて
減少した。Cl-濃度は 20.9mg/L~24.2mg/L の範囲で，Mg2+濃度同様に r1 地点から
r4 地点にかけて増加したが，r7 地点では r4 地点に比べて若干減少した。SO4
2-濃
度は 13.9mg/L~20.5mg/L の範囲で，r7 地点が最も低い濃度を示した。HCO3
-濃度
は 99.5mg/L~128.1mg/L の範囲であり，r2 から r7 にかけて増加する傾向が見られ
た。NO3-N 濃度は 15.1mg/L~20.5mg/L の範囲であり，湧水の NO3-N 濃度に比べて
低いものの，環境基準を超過していた。濃度を当量濃度（meq/L）に換算すると，
r1，r2，r4，r7 地点すべてにおいて，陽イオンでは Ca2+濃度，陰イオンでは HCO3
-
濃度が最も高い Ca-HCO3 型の水質タイプを示した。  
 
表 4-4 河川水の水質平均 
 
  
Na
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO3-N SO4
2-
HCO3
-
r1 7.28 7.84 392 314 11.5 0.8 30.6 15.9 20.9 15.1 16.8 106.8
r2 7.16 7.39 384 318 12.9 0.9 34.3 17.6 21.7 15.4 20.4 99.5
r4 6.89 7.20 365 386 13.0 1.1 36.6 20.9 24.2 20.5 16.3 108.8
r7 7.18 7.61 362 390 12.4 0.9 37.6 19.2 23.3 17.9 13.9 128.1
溶存イオン濃度 (mg/L)
地点名 pH DO (mg/L) Eh (mV) EC (μS/cm)
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4-5 考察 
4-5-1 窒素施肥による地下水中の硝酸態窒素濃度への影響  
調査期間における湧水中の NO3-N 濃度は 30mg/L 以上で，環境基準（10mg/L）
の 3 倍以上で非常に高かった。これは涵養域である下総台地上の梨畑による窒素
施肥の影響によるものと考えられた。ここで，湧水中の NO3-N と共存イオンとの
関係性を調べるため，2015 年 9 月から 2016 年 8 月における S4，S14，B1 のすべ
てのデータを用いて，溶存イオン濃度間の相関係数（ピアソンの積率相関係数）
を求めた（表 4-5）。 
 
表 4-5 溶存イオン濃度間の相関係数  
 
 
 その結果，NO3-N に対する各溶存イオンの相関係数は，Mg
2+で 0.99，Ca2+で 0.97，
Na
+で 0.96，Cl-で 0.92，SO4
2-で 0.86，K+で 0.49，HCO3
-で 0.38 となり，K+と HCO3
-
を除き強い正相関が見られた。このことから，Mg2+，Ca2+，Na+，Cl-および SO4
2-
は NO3-N 濃度の挙動と類似しており，涵養域の農業活動がこれらの溶存イオンに
も影響を与えていると推察された。特に，本研究地の湧水中の Mg2+は当量濃度が
Ca
2+に比べて高く，下総台地上での施肥が関係していると推測される。下総台地
北西端に位置する千葉県野田市の地下水においても，田畑地帯の地下水水質はそ
れ以外の場所に比べ NO3-N 濃度と Mg
2+濃度が両方高い傾向にある（村松・福田，
2006）。金子（1994）は千葉県全域における農業用地下水を対象として，土壌，母
材，地形の観点から，火山灰土地域，谷津田地域，河成壌質土地域，海成砂質土
地域および第三系粘質土地域の 5 地域に区分して水質解析を検討した結果，谷津
Na
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO3-N SO4
2-
HCO3
-
Na
+ .47 .98
***
.99
***
.95
***
.96
***
.85
*** .34
K
+
     .59
* .50      .62
* .49      .76
** .18
Ca
2+
.99
***
.98
***
.97
***
.93
*** .34
Mg
2+
.95
*** .99*** .87
*** .40
Cl
-
.92
***
.96
*** .25
NO3-N .86
*** .38
SO4
2- .18
HCO3
-
* p < .05, ** p < .01, *** p  < .001
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田地域（本研究地）の地下水水質は他地域に比べて NO3-N 濃度と Mg
2+濃度が高
いことを示した。また，本研究地周辺の梨畑の土壌と施肥が行われない土壌の深
度別の NO3-N および Mg
2+含有量は，施肥が行われる梨畑の方が表層から下層に
かけて NO3-N と Mg
2+含有量が多いことが報告されている（佐古，2014）。梨への
施肥は主に高度化成肥料や有機質肥料が使用されているが（千葉県，2017a），地
下水中のマグネシウムイオンは苦土石灰や堆肥などのマグネシウム含有量が比較
的高い資材に由来すると考えられる。したがって，本研究地の下総台地の斜面下
部から湧出する地下水（湧水）は畑地への施肥の影響が顕著な地下水であること
が明らかである。 
八槇ほか(2003)は年間地下浸透水量が 750mm，余剰となる窒素量が 75kg/ha 以
上で，地下浸透水中の硝酸態意窒素濃度が平均で 10mg/L を超える可能性がある
ことを指摘している。本研究地の斜面下部の地下水中の平均硝酸態窒素濃度は，
40.7mg/L であるので，明らかに余剰となる窒素量（硝酸態窒素溶脱量）が 75kg/ha 
を超えていると予想された。ここで，八槇ほか(2003)と同様の計算方法により，
本研究地の地下水涵養域における硝酸態窒素溶脱量の推定を行った。本研究地の
2000~2016 年の平均年降水量は 1478mm で，この 50%（上沢，1994）の 739mm が
地下浸透水量とすると，地下水の平均硝酸態窒素濃度（40.7mg/L）から，硝酸態
窒素溶脱量は 301kg/ha となる。千葉県の農地に関する窒素収支より，市町村別の
栽培面積当たりの余剰となる窒素量は市川市で 246kg/ha と試算されており（八槇
ほか，2003），西尾(2001)による作物の種類別の施肥窒素負荷量（余剰窒素量に相
当）において，梨は 317kg/ha であることを報告している。これは本研究地の硝酸
態窒素溶脱量の推定値に近い結果となっている。また，折本ほか(2005)は茨城県
の黒ボク土圃場の梨畑において，茨城県の施肥基準量に基づき年間 50~250kg/ha
の窒素施肥がされてきた農地の地下水中の硝酸態窒素濃度は 10mg/L 以下（最高
値 9.5mg/L）で推移していたことから，窒素施肥基準量は窒素環境容量に相当す
ることを報告している。千葉県の梨の窒素施肥基準量は品種や栽培法で多少異な
るが，年間 200~260kg/ha となっている（千葉県，2017a）。しかしながら，本研究
地の地下水涵養域である農地へは施肥基準量を超えた窒素が負荷され，地下へと
溶脱して地下水の硝酸態窒素濃度を大きく上昇させていることが示唆された。  
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4-5-2 地下水中の硝酸態窒素の流出量 
本研究地の下総台地の梨畑で涵養された湧水および地下水は湿地域へと流出し
ている。台地の斜面下部で湧き出す地下水中の硝酸態窒素濃度は非常に高く，酸
化的環境であるため脱窒反応が生じずに，高い濃度を維持したまま湿地表面を流
れ河川へ流入すると考えられる。図 4-3 は河川の r1 から r7 への流下に伴う NO3-N
負荷量の変化を示している。負荷量は各地点の河川水の平均 NO3-N 濃度に平均河
川流量を乗じることによって算出した。河川水への NO3-N 負荷量は流下に伴い r1
で 5.4kg/day，r2 で 8.1kg/day，r4 で 22.4kg/day，r7 で 39.2kg/day となり，徐々に
増加していることがわかり，最下流の r7 まで高い NO3-N 濃度をもつ湧水もしく
は地下水の影響を持続的に受けていることが示唆される。また，湿地河川の最下
流（r7 地点）の硝酸態窒素負荷量は，周辺の下総台地で涵養され湿地域で流出す
る硝酸態窒素の合計流出量とみなすと，本研究地の下総台地の地下水から河川へ
の年間硝酸態窒素流出量は 14321kg/year となる。本研究地の湿地河川はその後流
下し大柏川へと合流することから，大柏川の硝酸態窒素流出量への負荷率を試算
した（表 4-6）。大柏川における河川水の流量および硝酸態窒素濃度は千葉県の平
成 28 年度の公共用水域地点別水質測定結果データベースを利用した（千葉県，
2017b）。その結果，大柏川における平成 28 年度の硝酸態窒素濃度の平均値は
4.9mg/L，平均流量は 154970m3/day であり，年間の硝酸態窒素流出量は 274336 
kg/year と求められた。したがって，大柏川に対する本研究地の湿地河川から流出
した硝酸態窒素の負荷率は 5.2%であると考えられた。同様に，大柏川の塩化物イ
オン流出量に対する本研究地の河川からの負荷率を試算した結果 0.8%となり，硝
酸態窒素の負荷率の方が圧倒的に大きいことが示された（表 4-6）。 
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図 4-3 河川の流下に伴う NO3-N 負荷量の変化 
（各地点の流下距離は r1 地点を 0m とした場合） 
 
 
 
表 4-6 大柏川の各物質の流出量に対する本研究地の河川流出量の負荷率 
 
  
溶存物質 NO3-N Cl-
本研究地の河川の流出量 (kg/year) 14321 18642
大柏川の流出量 (kg/year) 274336 2257321
負荷率　(%) 5.2 0.8
 46 
 
4-6 まとめ 
集約的農業地域が涵養域である下総台地の地下水および流出域である河川水の
水質を調査し，水質特徴および硝酸態窒素汚染の現状を定量的に評価した。 
湧水の水質タイプは Mg-NO3 型であり， Mg
2+濃度は涵養域が農地でない地域の
地下水に比べて高い傾向を示した。Mg2+，Ca2+，Na+，Cl-および SO4
2-は NO3-N 濃
度の挙動と類似しており，涵養域の農業活動が影響を与えていると推察された。
また，硝酸態窒素濃度の全体の平均値は 40.7mg/L と環境基準を超過しており，こ
れは窒素環境容量を超えた窒素施肥が大きく影響していることが示唆された。  
地下水流出域である湿地を流れる河川水の硝酸態窒素濃度は上流から下流にか
けて 15.1mg/L~20.5mg/L の範囲で，湧水に比べて低いものの環境基準を超過して
いた。本研究地の下総台地の地下水から河川への年間硝酸態窒素流出量は 14321 
kg/year となり，これは下流の大柏川の硝酸態窒素流出量に対して 5.2%の負荷率
であることが明らかとなった。 
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第 5 章 湿地における地下水中の硝酸態窒素の自然浄化および  
脱窒バイオリアクターによる原位置浄化実験 
 
5-1 はじめに 
第 4 章では，梨畑を中心とする集約的な農業地である下総台地の地下水におい
て，持続的な窒素負荷により環境基準を超過した硝酸態窒素濃度が長期的に検出
されていることが明らかとなった。この下総台地の谷頭部では湿地が広がってお
り，地下水および湧水が湿地域を流動し河川へと流入しており，河川水の硝酸態
窒素はさらに下流の大柏川へ負荷されている。湿地，水田，休耕田および溜池な
どの湛水域では，流入水に対して流出水中の硝酸態窒素濃度が低下し，高い窒素
除去能力を有することが以前より示されている（田淵ほか，1983；田渕ほか，1993；
戸田ほか，1994）。浄化プロセスとしては，脱窒，水生植物や藻類による窒素吸収
等が挙げられ，中でも脱窒の役割は大きいと考えられている（小川・酒井，1985）。
田瀬（2003）は広域に汚染した地下水を浄化するには，原位置浄化が有効的であ
り，中でも面源汚染である硝酸態窒素には自然浄化機能を最大限生かすことが効
率的であると述べている。しかし，自然浄化機能（脱窒の有効性）は流域の地形
や河谷の堆積過程など，流域の堆積環境や水質条件に依存するため，その機能を
利用できるエリアは限られる（李・田瀬，2007）。そのため，自然浄化機能が望め
ない部分では，低コストで人工的に脱窒機能を促進させ，総合的な浄化対策を行
うべきである。低コストの浄化としては，1-3 節で述べたような植物チップを用
いた脱窒バイオリアクターが良いと考えられる。また，これと同時に浄化対策を
行う上で湿地全体の硝酸態窒素を中心とする水質特徴を調べ，湿地の自然浄化地
帯を把握することは重要である。  
そこで本章では，硝酸態窒素汚染が進行している集約的農業地域の台地谷頭部
の湿地域において，１）流動に伴う地下水水質特徴および硝酸態窒素の自然浄化
能力を明らかにすること，２）植物チップを脱窒資材とした原位置浄化の脱窒効
率を定量的に評価することを目的とした。  
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5-2 研究地概要 
研究地は千葉県市川市大野町に位置する谷津湿地で，A-A´断面および B-B´
断面の地下水を対象とした（図 4-1）。研究地の概要は前章（第 4 章）と同じであ
るため，省略する（4-2 節参照）。 
 
5-3 研究方法 
5-3-1 現地の水文調査 
調査は研究地の A-A´断面（図 5-1）および B-B´断面（図 5-2）において，2014
年 7 月，2015 年 9 月，2015 年 10 月，2015 年 12 月，2016 年 2 月，2016 年 4 月，
2016 年 8 月の計 7 回行った。はじめに，各地点に設置したピエゾメータ（塩化ビ
ニル製，口径 50mm）内の水位を地下水位計（ALFA 社製，WL100 TYPE 2B）
により測定した。このピエゾメータの水位と標高データより全水頭を求め，湿地
断面の等水理水頭線を作成した。採水前には一旦ピエゾメータ内の地下水を採水
管により排水し，再びピエゾメータ内に流入する地下水を採水した。地下水試料
は A-A´断面で計 24 地点（地点名は A1-2m，A1-2.3m，S4-1m，S4-2m，S4-3m，
A3-1m，A3-2m，A4-1m，A4-2m，A5-1m，A5-2m，A6-1m，A6-2m，A6-3m，A7-1m，
A7-2m，A2-1m，A2-2m，R2-1m，R2-2m，R2-3m，S14-1m，S14-2m，S14-3m とす
る），B-B´断面で計 20 地点（地点名は S6-1m，S6-2m，S6-3m，B1-1m，B1-2m，
B1-3m，B2-1m，B2-2m，B2-3m，B2-4m，B3-1m，B3-2m，B3-3m，B3-4m，R4-1m，
R4-2m，R4-3m，S15-1m，S15-2m，S15-3m とする）である。採水試料において，
pH，EC，DO 濃度，ORP，水温は現場で測定し，主要溶存イオン濃度は実験室に
持ち帰り分析を行った。 
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図 5-1 A-A´断面におけるピエゾメータの測定および採水地点  
 
 
図 5-2  B-B´断面におけるピエゾメータの測定および採水地点  
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5-3-2 脱窒バイオリアクターを用いた原位置浄化実験 
１） 脱窒バイオリアクターの概要 
農地からの過剰施肥により硝酸態窒素汚染された地下水を人工的に浄化するた
め，脱窒バイオリアクターを台地の斜面下部の地下水帯に設置する手法を試みた
（図 5-3）。本実験における硝酸態窒素の除去（浄化）はモウソウチクのチップ材
を用いた脱窒バイオリアクターを利用したものである。モウソウチクのチップは
千葉大学松戸キャンパス内の竹林から伐採し，粉砕機によりチップ状（20mm 以
下）にしたものである。また，チップは地下水に流されないよう，あらかじめ市
販の網袋（ポリエステル製）に充填して用いた。網袋 1 個のモウソウチクのチッ
プ充填量は 1326g である。 
 
 
 
 
図 5-3 硝酸態窒素汚染地下水の浄化手法の概要 
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２） 脱窒バイオリアクターの設置と水質調査 
本研究地の湿地地下水は，斜面側の地下深部から中央の河川へ向けて上向きに
流動する。湿地を流れる地下水中の NO3-N 濃度は，脱窒反応などの自然浄化に
より減少すると考えられる。しかし，湿地と隣接した斜面の地形変換点での地下
水の NO3-N 濃度は地下水環境基準を超過しており，これが一旦湧水として大気
に触れると脱窒反応などの自然浄化作用はほとんど起こらず，高濃度の NO3-N
がそのまま河川へと流入し窒素負荷量が非常に大きくなる（第 4 章参照）。した
がって，斜面下部の湧水地点で脱窒バイオリアクターを設置することが河川への
窒素負荷量を減らす最適な方法と考えた（図 5-3）。設置は 2014 年 3 月 6 日に A-A´
断面の A 側の斜面下部の 2 ヶ所で行った。 
 設置手順はまず設置する部分の土壌をスコップにより必要な範囲のみ掘削し，
そこにあらかじめ作っていたモウソウチクのチップを充填した網袋を敷設した。
地点 a では，掘削した後直接網袋を地下水流動方向に沿って計 5 個設置した（以
下装置 a とする）。装置 a の大きさは地下水流動方向に対して幅 50cm，長さ 70cm，
深さ 20cm で，各網袋の前後には採水器を 14cm 間隔で取り付けた（図 5-4）。地
点 b では掘削した後，底面と側面からの地下水の混入を避けるためコの字型の木
板をはめ込み，そこに網袋を計 6 個設置した（以下装置 b とする）。また，下流
部分は透水性を保持するため，市販の自然砂利を敷設した。装置 b の大きさは幅
50cm，長さ 30cm，深さ 20cm で，網袋の前後に採水器を 5cm 間隔で取り付けた
（図 5-5）。 
2014 年 3 月 6 日の設置 3 時間後，3 月 12 日，4 月 19 日，5 月 10 日，6 月 15
日，7 月 9 日，8 月 19 日，9 月 17 日，10 月 29 日，12 月 6 日に水質調査を行な
った。現場で pH，EC，水温，DO 濃度，ORP などの水質測定を行ない，また水
試料は 50mL のポリエチレン製容器および 35mL バイアル瓶に採り，実験室に持
ち帰り分析を行なった。 
 52 
 
 
図 5-4 装置 a の設置図 
 
 
 
図 5-5 装置 b の設置図 
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5-3-3 水質分析 
現場で採取した水試料は千葉大学園芸学部の実験室で分析を行った。HCO3
-濃
度は 0.02N の硫酸を用いた pH4.8 アルカリ度滴定法により求めた。また，
Na+,NH4+,K+,Ca2+,Mg2+,Cl－,NO2－,NO3-N,SO42－は孔径 0.22μm のメンブラン
フィルターでろ過後イオンクロマトグラフ法によりそれぞれ求めた。リン酸態リ
ン（PO4-P）濃度は水試料を 0.45μm のメンブランフィルターでろ過後，アスコ
ルビン酸還元モリブデン青吸光光度法により定量した。溶存 N2O 濃度はヘッドス
ペース法の後，ECD 検出付きガスクロマトグラフにより分析した。  
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5-4 結果 
5-4-1 地下水流動 
図 5-6 は 2016 年 2 月における A-A´断面の各ピエゾメータの全水頭値から作成
した等水理水頭線を示している。全水頭値はすべての地点で深度が浅いほど低く
なることから，A-A´断面の湿地では全体的に地下深部から地表に向かう地下水流
動である。特に，河川付近の地下水流動は鉛直上向き成分が認められた。  
図 5-7 は 2016 年 8 月における B-B´断面における等水理水頭線を示している。
A-A´断面同様に，地下水は斜面から河川側に向けて緩やかに斜め上向きに流動し
ており，A-A´断面における地下水流動に比べると，斜面側に近い湿地の地下水流
動は水平方向成分が卓越していた。  
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図 5-6 A-A´断面における等水理水頭線および地下水流動方向 
（数値は等水理水頭線の全水頭値(m)を示している） 
 
 
図 5-7 B-B´断面における等水理水頭線および地下水流動方向  
（数値は等水理水頭線の全水頭値(m)を示している）  
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5-4-2 地下水の水質 
１） pH，DO 濃度，Eh および EC 
表 5-1 に調査期間における各地点の地下水の pH，DO 濃度，Eh および EC の平
均値を示す。 
pH は A-A´断面の地下水中で 6.71~7.45，B-B´断面の地下水中で 6.38~6.90 の範
囲であり，B-B´断面の地下水の pH の方が全体的に低い傾向を示した。 
DO 濃度は A-A´断面の地下水中で 1.92mg/L~11.25mg/L，B-B´断面の地下水中で
2.35mg/L~7.31mg/L の範囲であり，地点によって違いが大きかった。特に，河川
付近の A7，A2，R2，R4 の地点では，すべての深度の地下水で DO 濃度が 4mg/L
以下で低い値を示した。 
Eh は A-A´ 断面の地 下水中で 198mV~458mV ， B-B´ 断面の地 下 水中で
222mV~476mV の範囲であり，DO 濃度同様に地点による違いが大きかった。各断
面の地下水で Eh が最小値を示したのは，A-A´断面で A7-1，B-B´断面で B3-1 で
あり，河川付近の深度が浅い地点であった。  
EC は A-A´断面の地下水中で 217μS/cm~774μS/cm，B-B´断面の地下水中で
321μS/cm ~869μS/cm の範囲であり，地点によって違いが大きかった。B-B´断面の
地下水の EC はすべて 300μS/cm を超えており，特に，S6-3，B1-1，B1-2，B1-3
地点では 800μS/cm 以上で非常に高く，A-A´断面の地下水のそれに比べると全体
的に高い傾向であった。 
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表 5-1 地下水の pH，DO 濃度，Eh および EC（平均値） 
 
 
水源 地点名 pH DO (mg/L) Eh (mV) EC (μS/cm)
A1-2 7.00 6.38 414 520
A1-2.3 7.14 6.31 371 376
S4-1 6.99 6.93 409 667
S4-2 7.10 6.00 415 644
S4-3 7.14 5.66 399 645
A3-1 7.32 6.27 401 518
A3-2 7.45 4.23 428 551
A4-1 7.34 6.34 430 471
A4-2 7.28 5.51 388 485
A5-1 7.40 6.00 433 493
A5-2 7.28 5.51 388 485
A6-1 7.22 6.51 359 463
A6-2 7.20 3.63 249 406
A6-3 7.10 11.25 458 774
A7-1 7.01 2.62 198 217
A7-2 6.92 1.92 202 221
A2-1 6.71 3.42 225 342
A2-2 6.81 3.07 250 318
R2-1 6.98 2.37 320 262
R2-2 7.08 2.61 321 288
R2-3 7.13 3.36 304 341
S14-1 6.92 6.06 408 470
S14-2 6.86 7.01 413 539
S14-3 6.99 6.94 415 473
S6-1 6.53 5.56 380 324
S6-2 6.44 7.16 438 753
S6-3 6.40 7.91 450 829
B1-1 6.44 6.49 453 854
B1-2 6.38 5.81 476 833
B1-3 6.39 7.31 465 869
B2-1 6.41 5.28 438 668
B2-2 6.46 6.50 414 634
B2-3 6.41 6.29 427 710
B2-4 6.39 6.50 430 707
B3-1 6.58 2.47 222 426
B3-2 6.66 3.69 248 332
B3-3 6.74 4.84 357 378
B3-4 6.65 5.50 404 429
R4-1 6.77 2.35 245 321
R4-2 6.83 2.83 251 381
R4-3 6.83 3.04 282 412
S15-1 6.90 4.55 379 367
S15-2 6.81 6.27 405 390
S15-3 6.81 5.18 433 400
A-A´断面
B-B´断面
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２） 溶存イオン濃度  
表 5-2 に調査期間における各地点の地下水の溶存イオン濃度の平均値を示す。  
Na
+濃度は A-A´断面の地下水中で 9.4mg/L~18.9mg/L，B-B´断面の地下水中で
8.1mg/L~30.6mg/L の範囲であり，B-B´断面の地下水の方が全体的に高い傾向を示
した。K+濃度は A-A´断面と B-B´断面の地下水中で 0.3mg/L~2.6mg/L であり，他
の溶存イオン濃度に比べて極めて少なく，濃度差も小さかった。Ca2+濃度は A-A´
断面の地下水中で 18.1mg/L~89.2mg/L，B-B´断面の地下水中で 23.0mg/L~75.4mg/L
の範囲であり，S4，A3，A6-3，B1 地点は 70mg/L 以上で高い傾向を示した。Mg2+
濃度は A-A´断面の地下水中で 5.6mg/L~52.8mg/L， B-B´断面の地下水中で
18.9mg/L~58.1mg/L の範囲であり，A-A´断面の地下水の方が全体的に低く，特に
R2 地点では 10mg/L 以下で非常に低い値を示した。  
Cl
-濃度は A-A´断面の地下水中で 19.5mg/L~51.0mg/L，B-B´断面の地下水中で
21.9mg/L~71.7mg/L の範囲であり，B-B´断面の地下水の方が全体的に高い傾向を
示した。SO4
2-濃度は 0.7mg/L~56.0mg/L の範囲で地点による違いが非常に大きか
った。また，S4，A3，R2，S6，B2，R4 地点の地下水の SO4
2-濃度は深度別での濃
度 差 が 比 較 的 大 き か っ た 。 HCO3
- 濃 度 は A-A´ 断 面 の 地 下 水 中 で
96.4mg/L~264.8mg/L，B-B´断面の地下水中で 67.1mg/L~198.9mg/L の範囲であり，
A-A´断面の地下水の方が全体的に高く，特に S4，A3 地点の地下水中では 200mg/L
以上で高い値を示した。NO3-N 濃度は 0.3mg/L~87.9mg/L の範囲で地点による違い
が非常に大きく，44 地点中 30 地点が硝酸態窒素の環境基準を超過していた。こ
れに対し，河川に比較的近い部分の地下水である A6-2，A7，A2，R2，B3-1，B3-2，
B3-3，R4 では，NO3-N 濃度は環境基準以下となっていた。  
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表 5-2 地下水の平均溶存イオン濃度 
 
  
Na
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO3-N SO4
2-
HCO3
-
A1-2 17.2 0.8 36.4 34.9 28.2 41.8 10.2 110.8
A1-2.3 15.0 1.5 29.9 28.6 22.5 19.6 8.4 154.6
S4-1 16.9 1.8 77.2 44.4 47.0 53.3 8.2 231.2
S4-2 17.5 2.1 80.3 43.2 44.9 47.0 17.2 216.0
S4-3 17.8 2.1 89.2 43.9 37.3 29.3 46.8 264.8
A3-1 15.5 1.4 74.6 34.5 29.5 53.6 22.3 242.0
A3-2 15.2 1.9 74.0 33.4 25.7 17.1 56.0 245.6
A4-1 15.3 1.3 53.9 30.4 29.4 30.2 18.0 170.8
A4-2 14.9 0.8 57.8 31.1 29.3 22.7 18.3 196.2
A5-1 18.5 1.0 52.0 36.9 34.9 42.9 15.3 143.4
A5-2 14.9 0.8 57.8 31.1 29.3 22.7 18.3 196.2
A6-1 18.9 1.0 49.0 33.4 33.5 31.6 12.3 163.7
A6-2 14.7 0.6 31.1 19.2 42.5 1.2 11.2 145.4
A6-3 18.5 1.4 70.8 52.8 51.0 81.6 0.8 120.5
A7-1 10.9 0.4 18.1 11.9 22.8 0.7 1.2 109.8
A7-2 12.2 1.1 19.6 12.4 22.3 0.4 1.0 119.0
A2-1 11.8 1.1 29.5 17.2 31.7 2.2 10.6 147.4
A2-2 12.4 2.6 27.8 16.1 31.9 2.7 18.2 128.1
R2-1 10.3 0.3 42.0 5.6 33.4 0.3 18.5 103.7
R2-2 9.9 1.4 49.0 5.8 33.9 0.4 37.2 130.6
R2-3 9.4 1.4 45.7 5.6 33.0 1.8 35.1 147.0
S14-1 14.2 0.3 29.3 33.0 25.6 35.2 7.7 96.4
S14-2 17.0 0.4 34.9 42.3 27.6 48.9 12.9 99.5
S14-3 12.9 0.4 30.8 35.0 19.5 34.8 11.9 108.6
S6-1 8.1 0.6 25.4 18.9 21.9 14.6 12.4 75.1
S6-2 23.3 1.5 61.3 55.4 54.0 69.8 39.3 78.0
S6-3 24.5 1.2 68.0 58.1 56.8 76.7 44.4 90.4
B1-1 30.6 1.4 72.7 57.1 69.3 86.0 25.1 81.0
B1-2 29.9 1.2 71.3 55.6 63.8 81.6 28.3 73.2
B1-3 32.1 1.7 75.4 57.6 69.7 87.9 19.8 71.8
B2-1 25.1 0.8 46.0 47.0 61.2 46.9 18.8 109.2
B2-2 23.3 0.7 39.9 42.6 65.2 38.4 27.2 78.4
B2-3 22.3 0.8 54.8 56.8 71.7 68.9 5.4 86.9
B2-4 20.9 0.9 63.4 49.3 70.5 49.8 8.9 153.7
B3-1 19.7 0.6 29.4 29.1 51.2 0.3 9.7 164.3
B3-2 17.1 0.7 23.0 24.8 47.3 2.3 7.8 140.8
B3-3 12.2 0.5 28.0 25.8 52.5 8.0 5.5 102.5
B3-4 17.4 0.8 37.2 36.3 33.4 30.6 6.2 151.8
R4-1 12.4 0.5 30.9 21.3 29.9 0.4 0.7 187.9
R4-2 12.9 0.6 39.2 24.3 31.7 0.6 20.4 198.9
R4-3 13.5 1.0 47.5 29.9 33.0 0.9 48.8 197.2
S15-1 15.8 2.1 42.2 23.7 36.6 36.2 2.0 67.1
S15-2 14.2 2.0 39.2 24.1 29.4 35.9 0.7 73.2
S15-3 10.3 2.0 34.4 22.8 23.9 27.1 0.7 85.4
地点名
溶存イオン濃度 (mg/L)
A-A´断面
B-B´断面
水源
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5-4-3 原位置浄化実験 
湧出する地下水中の硝酸態窒素を浄化するため，地点 a および地点 b に設置し
た脱窒バイオリアクター（装置 a および装置 b）の設置 3 時間後の水質結果を表
5-3 に示した。pH は 7.08~7.25 で，周辺の湧水（表 4-2 の S4 参照）に比べて若
干高い値となった。装置 a の内部の EC 値は最上流（流下距離 0cm）地点で
523μS/cm で周辺湧水とほとんど違いはなかったが，流下距離 56cm 地点では EC
値が 1343μS/cm となり，周辺湧水に比べてかなり高かった。同様に，装置 b の内
部の EC 値は最上流（流下距離 0cm）地点で 1320μS/cm，最下流（流下距離 30cm）
地点で 2760μS/cm となり，周辺湧水に比べて非常に高い値が見られた。装置内
は a と b 共に溶存イオン濃度も高く，特に陽イオンでは K+濃度，陰イオンでは
Cl
-および HCO3
-濃度が非常に高かった。一方で，NO3-N 濃度は装置 a の一部で不
検出となり，装置 b では全体で不検出となった。また，NH4+が装置 a と b の一
部で，NO2
-は装置 a の上流部分で検出された。PO4-P 濃度は装置 a と b 共に内部
は設置前に比べて高い値を示し，装置 a では最大で 0.17mg/L，装置 b では最大
で 0.43mg/L が検出された。 
 
表 5-3 装置 a および装置 b 内の設置 3 時間後の水質 
 
流下距離 EC
(cm) (μS/cm) Na
+ NH4
+
K
+
Ca
2+
Mg
2+
Cl
- NO2
-
NO3
-
SO4
2-
HCO3
- PO4-P
0 523 7.21 26.3 ND 6.5 44.6 42.0 44.5 3.3 214.7 5.8 117.1 ND
14 - - 33.5 ND 19.9 58.8 55.5 107.9 21.8 11.9 13.9 330.6 0.01
28 - - 46.0 20.4 475.2 111.8 104.4 423.1 ND ND 21.7 331.8 0.17
42 - - 42.9 9.3 394.5 101.2 92.9 360.9 ND ND 17.9 297.7 0.16
56 1343 7.13 42.7 ND 155.2 100.8 88.6 271.8 ND ND 16.6 286.7 0.07
70 - - 22.1 ND 5.7 35.8 32.5 35.5 ND 155.0 11.3 93.9 0.02
0 1320 7.08 37.6 ND 381.3 61.2 58.0 258.6 ND ND 22.1 279.4 0.07
5 - - 35.4 1.5 476.6 61.5 64.0 315.6 ND ND 22.0 297.7 0.21
10 - - 34.4 12.7 677.8 46.6 64.4 381.6 ND ND 26.2 274.5 0.43
15 - - 29.2 ND 398.2 41.8 49.5 230.1 ND ND 21.5 257.4 0.11
20 - - 35.7 9.1 851.5 69.4 81.4 504.1 ND ND 27.2 324.5 0.25
25 - - 30.4 1.4 525.0 56.2 66.0 307.5 ND ND 19.9 318.4 0.21
30 2760 7.25 53.1 6.3 1003.5 196.4 133.9 732.1 ND ND 24.6 633.2 0.36
ND：不検出，－：未測定
装置 pH
溶存イオン濃度 (mg/L)
a
b
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図 5-8 に 2014 年 3 月から 12 月までの装置 a の流下距離に沿った水温，EC，
pH，DO 濃度および Eh の変動を示した。水温は 3 月から 8 月にかけて徐々に上
昇し，8 月から 12 月にかけて徐々に低下する傾向を示した。月別の地点ごとにお
ける水温の変動はほとんどなかった。EC は観測期間中に約 400~600μS/cm の範
囲内であった。月別に見ると，流下に沿って下降と上昇があり，最下流は最上流
と比べると常に低い値であった。pH は月ごとの特徴的な変化はなく，6.29~7.03
の範囲内であった。月別に見ると，流下に沿って変動が若干見られた。DO 濃度
は観測期間中，約 2~4mg/L の範囲で装置内の流下に沿って一旦低下し，その後
再び上昇するという傾向であった。8 月と 9 月は流下途中で 2mg/L 以下と比較的
低い値を示した。Eh は 3 月から 8 月までは流下距離 28cm の地点で最上流に比
べて約 150~200mV ほど低下し，その後流下に伴い上昇する傾向が見られた。9
月以降は 28cm 地点でこのような大きな低下が見られず，大きな変動も見られな
かった。 
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図 5-8 水温・EC・pH・DO 濃度・Eh の時間変動（装置 a） 
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図 5-9 に 2014 年 3 月から 12 月までの装置 a の流下距離に沿った Cl-，NO3-N，
溶存 N2O，PO4-P および HCO3
-濃度変化を示した。Cl-濃度は装置最上流（流下距
離 0cm）地点で約 31~36mg/L と変動は小さく月変化は見られなかった。しかし，
流下に伴い変動が見られ，最下流（流下距離 30cm）地点では約 21~26mg/L と上
流に比べて濃度低下が見られた。NO3-N 濃度は最上流地点で約 44~54mg/L と環
境基準 10mg/L を大きく超える濃度が常に検出された。月別に見ると，流下に伴
い上昇と下降が見られ変動が大きかった。また，3 月から 5 月まで流下距離 28cm
地点で NO3-N 濃度が大きく低下する傾向が見られた。溶存 N2O 濃度は 4 月では
最下流で 105μg/L と高い値が検出されたが，それ以外の月では最下流 8~58μg/L
と最上流 15~28μg/L に対して大きな濃度上昇は見られなかった。PO4-P 濃度は 3
月では装置内の濃度が全体的に高く，特に流下距離 28cm 地点は 0.52mg/L と非
常に高い濃度が検出された。しかし，4 月以降はほとんどが 0.01mg/L 以下とな
り流下に伴う変動も見られなかった。HCO3
-濃度は最上流地点では 85~104mg/L
と月変化はあまり大きくないが，流下に伴う変動が見られた。特に 3 月から 5 月
は流下距離 28cmで他の地点に比べ HCO3
-濃度が大きく上昇する傾向が見られた。 
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図 5-9  Cl-・NO3-N・溶存 N2O・PO4-P・HCO3
-濃度時間変動（装置 a） 
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図 5-10 に 2014 年 3 月から 12 月までの装置 b の流下距離に沿った水温，EC，
pH，DO および Eh の変動を示した。水温は装置 a と同様に 3 月から 8 月にかけ
て上昇し，8 月から 12 月にかけて低下する傾向を示した。EC は 3 月（設置 6 日
後）の装置最下流（流下距離 30cm）地点を除き約 350~500μS/cm の範囲内で，
装置 a よりも全体的に値が低かった。また，月別に見ると流下距離に伴う値の変
動は装置 a に比べて小さかった。pH は観測期間中 6.05~6.82 の範囲で，月別に
見ると最上流地点から流下に沿って値が若干低下し，最下流地点で上昇するとい
う傾向が見られた。DO 濃度は調査期間中，約 2~4.5mg/L の範囲で変動した。Eh
は月ごとに最上流地点の値が 390~559mV と変動があるが，最下流地点になると
値が大きく低下する傾向が常に見られた。 
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図 5-10 水温・EC・pH・DO 濃度・Eh の時間変動（装置 b） 
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図 5-11 に 2014 年 3 月から 12 月までの装置 b の流下距離に沿った Cl-，NO3-N，
溶存 N2O，PO4-P および HCO3
-濃度変化を示した。Cl-濃度は装置最上流（流下距
離 0cm）地点で約 23~28mg/L と装置 a 同様に変動は小さく月変化は見られなか
った。また，3 月の最下流（流下距離 30cm）地点を除いて流下に伴う変動はほと
んど見られなかった。NO3-N 濃度は最上流地点で約 27~39mg/L と装置 a 同様に
環境基準 10mg/L を大きく超えていた。3 月と 4 月は流下に伴い徐々に NO3-N 濃
度が低下する傾向が見られ，最下流地点の濃度は最上流地点の 1 割以下となった。
5 月から 8 月までは最下流地点で大きく低下するという傾向が見られ，最上流地
点の濃度のおよそ半分まで低下した。9 月以降も最下流地点は最上流地点に比べ
濃度の低下が見られたが，その低下量は 9 月以前に比べ弱まる傾向を示した。溶
存 N2O 濃度は 5 月の流下距離 25cm で 128μg/L，9 月と 10 月の最下流で 140μg/L，
92μg/L と高い値が検出されたが，それ以外では大きな濃度上昇は見られず，流下
に伴う変動も大きくなかった。PO4-P 濃度は 3 月では装置内の濃度が全体的に高
く，特に最下流地点は 0.15mg/L と高い値が検出された。しかし，4 月以降はほ
とんどが 0.01mg/L 以下となり流下に伴う変動も見られなかった。HCO3
-濃度は最
上流地点では 65~85mg/L となり，月変化は装置 a 同様にあまり大きくなかった。
月別に見ると，3 月と 4 月は流下に伴い徐々に濃度が上昇する傾向が見られた。5
月以降は最下流地点で HCO3
-濃度が上昇する傾向が見られた。 
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図 5-11  Cl－・NO3-N・溶存 N2O・PO4-P・HCO3－濃度の時間変動（装置 b） 
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5-5 考察 
5-5-1 研究地の湿地における水文・水質特徴 
本研究地の A-A´断面および B-B´断面では主に地下深部から河川が位置する地
表に向かう上向きの地下水流動であった（図 5-6，図 5-7）。Han et al. (2014)は CFCs
を用いて地下水滞留時間の推定を行い，本研究地の湿地の地下水滞留時間が
38~48 年程度であることを報告している。したがって，湿地域の地下水はおよそ
40 年以上前に梨園を有する台地で涵養された水から形成されていると考えられ
る。そして，湿地断面の中央を流れる河川水は湿地域の地下水および湧水から形
成されている。ここで，湿地域全体の河川の流量に対する地下水量および湧水量
の割合を推定した。河川流量は湿地河川の最下流部に位置する r7 の平均河川流量
（2192m3/day）を用いた。また，湧水量は S4，S14，B1 などの斜面際から湧出す
る水量，地下水量はそれ以外の水量と定義する。平均地下水流速は 0.013m/day（松
丸，2012）とし，これに湿地全体の面積約 30000m2 を乗じると，河川への地下水
流入量は 390m3/day となる。また，湧水流入量は河川流量から地下水量を差し引
くことにより，1802m3/day と算出できる。したがって，河川流量に対して流入す
る湧水量と地下水量の割合はそれぞれ 82%，18%となり湧水量の方が地下水量よ
りも多いことが示唆された。  
次に，A-A´断面および B-B´断面において，地下水流動に伴う水質変化をヘキサ
ダイアグラムにより検討した。ヘキサダイアグラムは水平軸の中心から左側に陽
イオン，右側に陰イオンの当量濃度を表しており，ヘキサダイアグラムが大きい
ほど総イオンが多いことを意味し，地下水水質を視覚的にわかりやすく把握する
ことができる。上段左側に Na+と K+，上段右側に Cl-，中段左側に Ca2+，中段右
側に HCO3
-，下段左側に Mg2+，下段右側に SO4
2-と NO3
-を示している。また，こ
れらの結果を用いて水質タイプを分類することができる。本研究地では，Mg-NO3
型，Mg-HCO3 型，Ca-NO3 型，Ca-HCO3 型の 4 種類の水質タイプが見られた。  
図 5-12 は A-A´断面の各地点におけるヘキサダイアグラムの結果を示している。
地下水の結果と共に，この断面の湧水である S4，S14 および河川水の r2 のヘキサ
ダイアグラムも図示した。地下水は，24 地点中 6 地点（A1-2，A5-1，A6-3，S14-1，
S14-2，S14-3）が Mg-NO3 型，5 地点（A1-2.3，A6-1，A6-2，A7-1，A7-2）が Mg-HCO3
型，1 地点（S4-1）が Ca-NO3 型，12 地点（S4-2，S4-3，A3-1，A3-2，A4-1，A4-2，
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A5-2，A2-1，A2-2，R2-1，R2-2，R2-3）が Ca-HCO3 型であった。全体的に，湿地
断面の斜面側の地下水は河川が流れる断面中央に比べて総イオン量が多く，Mg2+
濃度および NO3
-濃度が高い傾向を示した。NO3
-がほとんどない Ca-HCO3型の A2-2，
R4-3 地点では鉛直上向き流動した後の A2-1，R2-2，R2-1 においても大きな水質
変化は見られなかった。A6-3 地点では，NO3
-濃度が非常に高い Mg-NO3 型の水質
タイプであったのが，鉛直上向き流動の過程で A6-2 地点では Mg2+濃度および
NO3
-濃度が大きく低下し，Mg-HCO3 型の水質タイプに変化した。この A6-2 地点
を含め，A7-1 および A7-2 地点は Mg-HCO3 型の水質タイプであるが， Mg
2+濃度
は斜面側の地下水に比べると明らかに低く，Ca2+の当量濃度とほぼ等しい水質で
あった。また，斜面側の地下水を深度別に見ると（S4，A3，A4，A5），より深い
流動経路を通過する（すなわち，より滞留時間が長い）地下水の方が NO3
-濃度が
低い傾向にあることが明らかであった。S14 の湧水の水質タイプは Mg-NO3 型で
S14-1 の水質とほとんど同じであり，この周辺の湧水は NO3
-濃度が高い地下水が
そのまま湧出していると考えられた。S4 の湧水の水質タイプは Mg-NO3 型で S4-1
の水質タイプと異なるが，S14 の湧水同様に NO3
-濃度は非常に高かった。断面中
央を流れる河川水（r2）の水質タイプは Ca-HCO3 型であり，鉛直下の地下水水質
タイプと似ていたが，NO3
-濃度が比較的高い傾向であった。  
図 5-13 は B-B´断面の各地点におけるヘキサダイアグラムの結果を示している。
地下水の結果と共に，この断面の湧水である B1 および河川水の r4 のヘキサダイ
アグラムも図示した。地下水は，20 地点中 11 地点（S6-2m，S6-3m，B1-1m，B1-2m，
B1-3m，B2-1m，B2-2m，B2-3m，B2-4m，S15-2m，S15-3m）が Mg-NO3 型，8 地
点（S6-1m，B3-1m，B3-2m，B3-3m，B3-4m，R4-1m，R4-2m，R4-3m）が Mg-HCO3
型，1 地点（S15-1）が Ca-NO3 型であった。A-A´断面の地下水と異なり，Ca-HCO3
型の水質タイプは見られなかった。しかし，A-A´断面同様に湿地断面の斜面側の
地下水は河川が流れる断面中央に比べて Mg2+濃度および NO3
-濃度が高い傾向を
示した。地下水流動に伴う水質変化を見ると，B1-3m から B2-2m，B2-2m から
B3-1m にかけて Mg2+濃度および NO3
-濃度は減少し，HCO3-濃度が上昇する傾向で
あった。また，B2-4m から B3-3m への流動過程では総イオン量の低下が見られ，
NO3
-濃度は顕著な減少が見られた。B1 の湧水の水質タイプは Mg-NO3 型で B1-1
の水質とほとんど同じであり，A-A´断面同様にこの周辺の湧水は NO3
-濃度が高い
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地下水がそのまま湧出していると考えられた。断面中央を流れる河川水（r4）の
水質タイプは Ca-HCO3 型であり，鉛直下の地下水よりも NO3
-濃度が高い傾向で
あった。 
以上のことから，本研究地の湿地断面において，斜面側の地下水では主に
Mg-NO3 型もしく NO3-N 濃度が高い Ca-HCO3 型の水質タイプであり，断面中央へ
向けての地下水流動に伴い徐々に NO3
-がほとんどない Mg-HCO3 型，Ca-HCO3 型
へ水質変遷することが明らかになった。  
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5-5-2 研究地の湿地における硝酸態窒素の自然浄化能力 
研究地の湿地地下水中では，地下水流動に伴い水質変遷が見られ，中でも NO3-N
濃度の変化は非常に特徴的であった。湿地断面の中央側に位置する地下水（A6-2m，
A7-1m，A7-2m，A2-1m，A2-2m，R2-1m，R2-2m，R2-3m，B3-1m，B3-2m，R4-1m，
R4-2m，R4-3m）では，NO3-N 濃度が 3mg/L 以下で非常に低いことに加え，DO 濃
度や Eh の値も斜面側の地下水に比べて低い傾向が見られた（表 5-1）。そこで，
DO 濃度と Eh に対する NO3-N 濃度との相関関係を検討した（図 5-14）。その結果，
湿地地下水の NO3-N 濃度は DO 濃度（r=0.84，p<0.001）と Eh（r=0.83，p<0.001）
と強い正相関が見られることが明らかとなった。したがって，NO3-N 濃度はより
DO 濃度が低く，還元的な環境において消失しており，この硝酸態窒素の自然浄
化機能は主に脱窒反応によるものと推測された。浄化装置内も同様に Eh と NO3-N
濃度は強い正相関（r=0.79，p<0.001）が見られることから，硝酸態窒素の浄化は
脱窒反応によるものと考えられた（図 5-14）。熱力学的理論において，脱窒反応
は DO が完全に消失する必要がある。しかし，本研究のような湿地や河畔域では
DO が存在していても，地下水流動に伴い脱窒により硝酸態窒素が消失している
ことが報告されている（Hendry et al.,1983；Mariotti et al.,1988；Gillham,1991；Starr 
and Gillham,1993）。また，DO 濃度が 1~4mg/L 以下（Gillham,1991；Cey et al. 1999；
江口，2008），Eh が 200~300mV 以下（Freeze and Cherry, 1979；Kralova et al., 1992；
Cey et al. 1999）で脱窒反応が生じやすい環境であることが明らかにされている。
本研究の湿地の地下水中においても，NO3-N 濃度が急激に低下しているのは，DO
濃度が 4mg/L 以下，そして Eh はほとんどが 300mV 以下であった（図 5-14）。し
たがって，本研究地の湿地断面の斜面側から中央にかけての NO3-N 消失は主に脱
窒反応によるものと考えられた。  
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図 5-14 湿地地下水と浄化装置内における NO3-N 濃度と DO 濃度（上）および 
Eh（下）との相関 
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5-5-1 項で述べたように，湿地の中央を流れる河川は地下水と斜面際の湧水が流
入することにより形成され，その流量の割合は地下水から 18%，湧水から 82%と
推定される。河川へと流入する湿地中央の地下水中の NO3-N 濃度は環境基準
（10mg/L）以下であるにもかかわらず，河川水の NO3-N 濃度は上流の r1 地点か
ら下流の r7 地点まで 15mg/L 以上で環境基準を超過している。これは明らかに河
川への流入水量が多く，NO3-N 濃度（30mg/L 以上）が非常に高い湧水の影響によ
るものである。一方で，湿地中央を通過した地下水は脱窒により NO3-N が除去さ
れていると考えられ，この地下水が河川へ流入する湧水と混合することで，結果
的に河川水の NO3-N 濃度は湧水の NO3-N 濃度に比べて減少している。ここで，
湿地における NO3-N の除去（浄化）率を以下の式により推定した。  
 
𝑅 =
𝑄𝑔𝑤(𝐶𝑔𝑤.𝑖𝑛 − 𝐶𝑔𝑤.𝑜𝑢𝑡)
𝑄𝑟7 × 𝐶𝑔𝑤.𝑖𝑛
× 100                                                                                            (5.1) 
 
ここで，R は NO3-N の浄化率（%），Qgw は斜面側から湿地を通り河川へ流入する
地下水量（m3/year），Cgw.in は湿地の斜面側の地下水（A1-2m，A1-2.3m，S4-1m，
S4-2m，S4-3m，S14-1m，S14-2m，S14-3m，S6-1m，S6-2m，S6-3m，S15-1m，S15-2m，
S15-3m）における平均 NO3-N 濃度（kg/m
3），Cgw.out は河川へと流入する直前の地
下水（A2-1m，R2-1m，B3-1m，R4-1m）における平均 NO3-N 濃度（kg/m
3），Qr7
は湿地全体の湧水および地下水の総流入水量である r7 地点の平均流量（m3/year）
である。その結果，湿地全体での NO3-N の浄化率は約 17%，また湿地からの年
間 NO3-N 除去量は 5677kg であると試算された。以上のことから，本研究地の湿
地は地下水流動過程で脱窒反応による NO3-N 除去能力があるものの，湧水による
NO3-N負荷量が大きいために全体的に NO3-Nの浄化率は低いことが明らかとなっ
た。河川水もまた環境基準を超過した NO3-N 濃度が見られるため，本研究地外の
下流河川での負荷源となると考えられる。したがって，今後は湿地の自然浄化機
能に加えて人工的に湿地の浄化能力を高める必要があると考えられた。 
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5-5-3 原位置浄化実験における脱窒について 
装置 a の 3 月から 5 月の流下距離 28cm 地点における NO3-N 濃度の低下は，
DO 濃度が 4mg/L 以下であることや Eh がこの地点のみ急激に低下していること
（図 5-8），そして HCO3
-濃度がこの地点で上昇していることから（図 5-9），一部
は脱窒反応により除去されていたと考えられた。この地点では，設置 6 日後の 3
月で PO4-P 濃度が 0.52mg/L（図 5-9）で他の地点に比べ非常に高いことから，
この豊富なリンを利用して脱窒菌が増殖・活性化したと推測される。しかし，4
月以降は装置全体で PO4-P 濃度は常に低かったことから，装置上流からの PO4-P
の供給はほとんどなく，設置時に豊富にあった PO4-P は微生物による消費や装置
下流への流下などにより消失したと考えられる。装置 a はすべての月で流下に沿
って NO3-N 濃度の低下と上昇が見られ，全体的には装置内の脱窒による NO3-N
除去がはっきりと見られなかった。この低下と上昇の変動は EC（図 5-8）や Cl-
濃度（図 5-9）も同様に見られることから，装置内の NO3-N 濃度変動の理由とし
ては，装置の側方と下方からの別流路の地下水混合のためと考えられる。言い換
えると，装置 a の設置方法では装置内の上流と下流の地下水経路を構築できず，
地下水が装置内全体に流入することになり，その結果 NO3-N 濃度は空間的なば
らつきを生じたと考えられる。 
これに対して装置 b は側面と底面に板を設置し，側方と下方からの地下水を遮
断したため，流下に沿った EC（図 5-10）や Cl-濃度（図 5-11）の変動は装置 a
に比べて小さかった。したがって，装置 b の NO3-N 濃度変化は装置 a に比べて
脱窒反応によるものかどうかを判断しやすいと考えられる。装置 b は 3 月から 4
月までは NO3-N 濃度が徐々に低下し，それに伴い HCO3
-濃度が徐々に増加する傾
向が見られた（図 5-11）。5 月以降も流下距離 25cm から 30cm にかけて NO3-N
除去が見られ，流下距離 30cm で Eh は大きな低下が見られた。そこで，脱窒反
応の理論式（式 1.1）を用いて，流下距離 25cm から 30cm にかけて NO3-N 消失
量と HCO3
-生成量の関係を検討した（図 5-15）。理論的に NO3-N 消失量と HCO3
-
生成量のモル濃度は 1 対 1.25 の関係となるが，5 月から 10 月にかけての装置内
の NO3-N 消失量と HCO3
-生成量関係はこの理論線に比較的近い部分にプロット
されていた。このことから，原位置実験の装置における NO3-N 濃度の低下は植
物チップを電子供与体とした脱窒反応であると考えられた。また，装置内では脱
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窒の中間生成物である亜硝酸態窒素(NO2-N)がほとんど検出されず，溶存亜酸化窒
素(N2O)ガスも大きく増加する傾向はなかった。したがって，温室効果ガスであ
る N2O ガスや有害物質である NO2-N の装置外への過剰放出はなく，湿地への二
次的な負荷の影響は小さいと考えられた。 
 
 
図 5-15 流下距離 25cm から 30cm にかけての NO3-N 消失量と HCO3－生成量の 
関係（装置 b)  
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次に，装置 b について以下の式により 3 月から 10 月までの各 NO3-N 除去量を
算出した。 
 
𝑅𝑏 =
(𝐶0 − 𝐶30)
103
×
𝑉 × 𝑆
103
×
1
𝑃
                                                                                                    (5.2) 
 
Rb は除去量(g/m2・day)，C0 と C30 はそれぞれ装置上流と下流の NO3-N 濃度
(mg/L)，V は地下水流速で 13cm/day（松丸，2012）を用いた。S は装置の断面
積(cm2)，P は装置の平面積(cm2)を表している。結果は 0.73~2.82g/m2・day で，
最小値は 9 月，最大値は 4 月であった（図 5-16）。この値は過去に測定された水
田における窒素除去量 0.04~0.49g/m2・day（田渕，1991）やアシ湿地における
窒素除去量 0.31 g/m2・day（戸田ほか，1995）に比べて高い値となっている。ま
た，5-5-2 項で推定した湿地全体の除去量から本研究地の窒素除去量を算出した
ところ，0.52 g/m2・day で既往研究と同程度の値が得られ，野外浄化装置の除去
量がはるかに高いことが明らかとなった。しかし，図 5-16 より明らかなように設
置時から時間が経つにつれて除去量が徐々に低下していることがわかる。したが
って，今後は装置の除去量を維持していくために対策をしていく必要がある。  
 
 
図 5-16 装置 b における NO3-N 除去量の推移（2014 年 3 月から 10 月まで） 
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5-6 まとめ 
湿地における地下水流動に伴う水質変遷について調査し，湿地の自然浄化機能
について検討した。また，高濃度の NO3-N が確認される地下水において植物チ
ップを用いた脱窒バイオリアクターによる野外浄化実験を行い，脱窒効率につい
て評価した。 
湿地の地下水は主に台地の斜面側から湿地中央の河川へ向けて流動しており，
斜面側の地下水では主に Mg-NO3型もしく NO3
-濃度が高い Ca-HCO3型の水質タイ
プであり，地下水流動に伴い徐々に NO3-N がほとんどない Mg-HCO3 型，Ca-HCO3
型へ水質変遷することが明らかになった。流動過程での NO3-N の減衰は DO 濃
度および酸化還元電位の低下も見られることから，脱窒反応によるものと考えら
れた。湿地全体で自然浄化能力を検討したところ，NO3-N の浄化率は約 17%，湿
地からの年間 NO3-N 除去量は 5677kg であると推定された。湿地の自然浄化機能
のみでは河川への窒素負荷量を大きく低減させることは難しいため，今後はさら
に人工的に湿地の浄化能力を高める必要があると考えられた。 
高濃度 NO3-N が検出される湿地地下水中にモウソウチクのチップを用いた脱
窒バイオリアクターを設置し，その除去効果を検討した結果，植物チップの有機
炭素を電子供与体とする脱窒除去が可能であることが明らかになった。また，脱
窒反応の中間生成物である亜硝酸イオンおよび亜酸化窒素ガス濃度がほとんど生
成されないことから，湿地環境への二次的な負荷は少ないと考えられた。2014
年 3 月から 10 月までの NO3-N 除去量は 0.73~2.82g/m2・day となり，水田や湿
地などの自然除去能力を大きく超えることが示された。  
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第 6 章 植物チップを用いた地下水中の脱窒プロセスに関する検討 
 
6-1 はじめに 
水中から硝酸態窒素を除去する方法として，脱窒反応は最も有効な手法の１つ
である（Gibert et al.,2008）。近年，硝酸態窒素汚染地下水を低コストで浄化す
る有効な方法として，再生可能資源である植物を脱窒資材とした研究が注目され
ている。一方，間伐材やオガクズなどの未利用資源は一般産業廃棄物に指定され
ており，国や県はこの処理と管理に悩まされている。特に竹林は近年拡大化の傾
向にあり（河合ほか，2010），今後管理をしていく上で竹材の有効利用を考えて
いく必要がある。国内では木材・竹材を粉砕したチップを脱窒資材とした研究が
存在するものの（Sato et al., 2005；溝口ほか，2007；溝添ほか，2008），これら
は主に汚水処理に関するもので地下水を想定したものではない。一方，海外では
以前から硝酸態窒素汚染地下水における低コストの浄化法として，植物チップの
有 機炭素を電子供与 体とした脱窒壁が利 用されている（ Schipper and 
Vojvodic-Vukovic,1998；Robertson and Anderson,1999；Robertson et al.,2000；
Schipper and Vojvodic-Vukovic,2000 ； Schipper et al.,2004 ； Schipper et 
al.,2010）。Schipper et al.（2000）はラジアータマツのオガクズを用いた浄化壁
を用いた結果，2.5 年以上地下水から硝酸態窒素が除去できたことを報告してい
る。また，Robertson et al.（2000）はセルロース系固形廃棄物（ウッドマルチ，
オガクズ，枝葉材堆肥）を含む浄化壁を用いた物質収支の計算より，硝酸態窒素
除去能力は炭素の補給をせずに 10 年もしくはそれ以上持続することを示唆した。
このように植物チップが地下水中の硝酸態窒素除去に持続的な効果があることか
ら，広域浄化対策を行う上で適切な材料になると考えられる。しかしながら，植
物チップを地下水中に設置した際に，脱窒と深い関連がある溶存酸素濃度，酸化
還元電位，pH などの環境指標の評価や脱窒反応プロセスに関する考察はあまり
されていない。 
したがって，本章では広域における硝酸態窒素汚染地下水の浄化対策における
資材として，植物チップの利用を想定した室内カラム実験を行い，硝酸態窒素の
移動特徴と滞留時間に伴う脱窒プロセスを明らかにすることを目的とした。 
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6-2 実験方法 
6-2-1 カラム実験装置  
カラム実験に用いた実験装置の概要を図 6-1 に示す。カラムは PVC 製（内径
5.5cm）で，この中に充填試料を自然落下させて均一に充填した。カラム両端に
は充填試料が流されないように，ナイロン製のフィルターを設置し蓋（PVC 製）
をした。カラムの上部と下部の蓋に穴を開けジョイント（PBT 樹脂+金属[黄銅+NI
メッキ]）をはめ込み，チューブ（PVC 製；内径 4mm）を取り付けた。通水はカ
ラム下部側のチューブを通し，定量ポンプ（テクニコン社製オートアナライザー
用）から供給し，採水はカラム上部のチューブから行った。実験溶液の貯蔵容器
はポリエチレン製（容量 60L）を使用した。 
 
 
 
図 6-1 実験装置概要  
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6-2-2 充填試料 
充填試料として，モウソウチクのチップ材およびその比較対象物として砂利を
用いた。モウソウチクはイネ科マダケ属の植物で，日本各地で植栽されている竹
林の構成種で最も多く，加えて成長が非常に速く，タケノコから約 3 か月で
10~20m に達する（全国雑木林会議，2001）。 
砂利は市販されている建築用砂をふるいにかけ，2~4mm のものを使用した。
モウソウチクのチップは粉砕して 10mm メッシュのふるいにかけたものを充填
試料とした。チップの形状は主に針状で，大きさは横 1mm，縦 1~10mm，厚さ
1mm 程度である。モウソウチクのチップは伐採後速やかにチップ化したもので
あり，変色および腐朽は見られなかった。  
 
6-2-3 実験手順 
モウソウチクのチップを用いて，カラム内の硝酸態窒素の移動特徴と，滞留時
間の違いにおける硝酸態窒素除去効率との関係を検討した。表 6-1 に各カラムに
おける実験条件を示す。実験は室内温度 23±2℃で行った。モウソウチクのチッ
プは長さの異なるカラムに充填し，また比較試料として砂利を長さ 60cm（滞留
時間 2.7 時間）のカラムに充填して用いた。モウソウチク充填カラムはチップの
流出を防ぐため，カラム上部と下部にそれぞれ厚さ 10cm となるように砂利を充
填した。各モウソウチク充填カラムの滞留時間（チップ充填部分の滞留時間）は
カラム長 40cm で 1.1 時間，カラム長 60cm で 2.3 時間，カラム長 100cm で 5.1
時間となった。 
 
表 6-1 カラム実験条件 
 
 
前処理として，各カラムにイオン交換水（5μS/cm 以下）を通水し，カラム内
の洗い出しを行った。その結果，砂利充填カラム流出水の EC 値は約 9μS/cm，モ
カラム長 充填量 間隙率 滞留時間
(cm) (g) (%) (hour)
1 40 モウソウチク 186 63 1.1
2 60 モウソウチク 371 63 2.3
3 100 モウソウチク 743 63 5.1
4 60 砂利 2300 40 2.7
Run 充填試料
 84 
 
ウソウチク充填カラム流出水の EC 値はカラム長 40cm で約 10μS/cm，カラム長
60cm で約 9μS/cm，カラム長 100cm で約 20μS/cm になったところで安定した
ため，これを洗い出しの終点とした。その後，イオン交換水から実験溶液に切り
換えて試験を開始した。実験溶液は実験室内の井戸水（千葉大学松戸キャンパス
内の井戸水）に NO3-N 濃度が 28mg/L（地下水環境基準の 2.8 倍）となるように薬
品 Mg(NO3)2・6H2O（和光純薬工業社製，分子量：256.41）を添加，そして微生物
のリン源として溶存態リン濃度が 0.4mg/L になるように Na2HPO4（和光純薬工業
社製，分子量：141.96）を添加することにより調整した。Run1 はモウソウチク充
填カラム内における NO3-N と Cl－濃度の破過曲線を作成するため，開始から 610
分まで数十分間隔で採水した。その後，Run1~4 はカラム流出水と流入水を 1~3
日間隔で 23 日間採水と水質測定を行った。 
 
6-2-4 破過曲線の解析方法 
実験から得られた破過曲線は，平均間隙流速，分散係数および遅延係数を推定
するために，1 次元移流分散方程式の解析解をフィッティングさせた。実験にお
けるカラム内の間隙水はすべて可動水と考えている。可動水における 1 次元移流
分散方程式の解析解は式 6.1 で与えられる（川端，2001）。 
 
𝐶
𝐶𝑜
=
1
2
[
 
 
 
𝑒𝑟𝑓𝑐
{
 
 𝐿 − (
𝑣
𝑅) 𝑡
2√
𝐷𝑡
𝑅 }
 
 
+ 𝑒𝑟𝑓𝑐
{
 
 𝐿 + (
𝑣
𝑅) 𝑡
2√
𝐷𝑡
𝑅 }
 
 
∙ exp (
𝑣𝐿
𝐷
)
]
 
 
 
                                        (6.1) 
 
ここで，C と Co はカラム流出水と実験溶液の溶質濃度（mg/L），D は分散係
数（cm2/min），t（min）は時間，R は遅延係数，v は間隙水における平均実流速
（cm/min），L（cm）はカラムの長さ，erfc は余誤差関数である。この 6.1 式の
v，D，R の値を変化させ，実験から得られた破過曲線にフィッティングした際の
v，D，R をそれぞれカラム平均間隙流速，溶質の分散係数，遅延係数とした。  
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6-2-5 水試料の分析方法  
カラム流出水および流入水の水サンプルの HCO3
-濃度は 0.02N の硫酸を用いた
pH4.8 アルカリ度滴定法により測定した。Cl-，NO2
-，NO3
-，は孔径 0.22μm の
メンブランフィルターでろ過後，イオンクロマトグラフ法によりそれぞれ測定し
た。また，pH，DO（溶存酸素）濃度，ORP（酸化還元電位）をそれぞれ携帯型
測定器で測定した。ORP の結果は標準水素電極に対する酸化還元電位（Eh）と
して示した。 
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6-3 結果 
6-3-1 破過曲線 
モウソウチク充填カラムの流出水の Cl-，NO3-N 濃度変化の実測値および破過曲
線をそれぞれ図 6-2 に示す。また，Cl-と NO3-N の破過曲線はそれぞれ実測値に基
づき，式 6.1 の解析解をフィッティングさせたものである。その際の v，D，R お
よび r2（決定係数）は表 6-2 に示した。縦軸は C/Co（流入水濃度に対する流出水
濃度の比）である。つまり，C/Co＝1.0 は流出水濃度が流入水濃度と等しいこと
を意味する。横軸は pV（pore Volume）で，カラム内の平均実流速を v，実験開
始からの時間を t，カラムの長さ L とすれば，pV=vt/L で表される。したがって，
1pV とはカラム内にもともと存在した間隙水が流入水で完全に置換された時点を
示す。フィッティングによる r2 値は，0.995 以上と比較的良い一致を示した（表
6-2）。平均実流速は 0.24cm/min で，分散係数は Cl-と NO3-N がともに 0.28cm2/min
となり，NO3-N の遅延係数は 1.02 でわずかな遅れを示した。 
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表 6-2 破過曲線から算出した v，D，R，r2 値 
 
 
 
 
図 6-2 モウソウチク充填カラムの流出水の Cl-，NO3-N の破過曲線 
  
溶質 v  (cm/min) D  (cm2/min) R r2
Cl
- 0.28 1.00 0.998
NO3-N 0.28 1.02 0.995
0.24
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6-3-2 DO 濃度，Eh，pH，HCO3
-，NO3-N，NO2-N 濃度 
実験 3~5 日目におけるモウソウチク（Run1~3）および砂利充填カラム（Run4）
の DO濃度，Ehおよび pH変化を図 6-3に示す。DO濃度はRun1で 2.22~2.30mg/L，
Run2 で 1.09~1.27mg/L，Run3 で 0.45~0.71mg/L となった。また，Eh は Run1
で 401~426mV，Run2 で 393~403mV，Run3 で 251~266mV に推移した。明ら
かにカラムが長くなる（滞留時間が長くなる）につれて DO 濃度と Eh は減少す
る傾向が見られた。この期間の pH は流入水が 7.78~7.83 に対して，Run1~3 は
7.03~7.42 と流入水に比べ低い傾向だったが，滞留時間による影響は見られなか
った。Run4 は DO 濃度，Eh および pH において，流入水と比べてほとんど違い
が見られなかった。 
図 6-4 は Run1~3 の実験 3~5 日目における HCO3
-，NO3-N および NO2-N 濃度
を 示 し て い る 。 NO3-N 濃 度 は Run1 で 1.55~1.83mmol/L ， Run2 で
1.04~1.27mmol/L，Run3 で不検出~0.03mmol/L とカラムが長いほど減少する傾
向が見られた。それに対して，HCO3
-濃度は Run1 で 2.43~2.55mmol/L，Run2
で 2.50~2.78mmol/L，Run3 で 3.73~4.52mmol/L とカラムが長いほど増加する傾
向 が 見 ら れ た 。 NO2-N 濃 度 は Run1 で 0.03~0.23mmol/L ， Run2 で
0.44~0.83mmol/L，Run3 で不検出~0.10mmol/L と長さ 60cm カラム（Run2）で
非常に高い値が検出された。Run4 の NO3-N と HCO3
-濃度は流入水とほとんど違
いが見られず，NO2-N 濃度は検出されなかった。 
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図 6-3 Run1~4 の実験 3~5 日目の DO・Eh・pH 
 
 
 
図 6-4 Run1~4 の実験 3~5 日目の HCO3
-・NO3-N・NO2-N 濃度 
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6-4 考察 
6-4-1 植物チップ充填カラムの硝酸態窒素移動特徴  
破過曲線において溶質は充填物との間に物理的・化学的作用がなければ，1pV
で C/Co はおよそ 0.5 となり，この時遅延係数は 1.0 となる。一方，溶質は充填物
と吸着・吸収などの反応がある場合には，C/Co が 0.5 になるのが 1pV よりも遅
れ，この時遅延係数は 1.0 よりも大きくなる（佐藤ほか，1999a）。そのため遅延
係数は化学物質の土粒子への吸着特性を間接的に表すパラメータであり，その物
質の種類，地科学的環境に大きく依存するものである（川端，2001）。 
モウソウチク充填カラムの破過曲線の Cl-は非反応性溶質として予め遅延係数
を 1.00 としたが，これと比較して NO3-N は遅延係数が 1.02（表 6-2）となるた
め，実験期間内に NO3-N の遅れがほとんど見られない。このことから NO3-N も
Cl
-同様にモウソウチクのチップへの吸着作用はほとんど生じないと考えられた。
また，佐藤ほか（1999b）は，pV=1.0 以前に溶質が相対濃度 C/Co=0.5 を超える
ことがテーリング現象につながると述べている。しかし，モウソウチク充填カラ
ムの溶質の破過曲線は，pV=1.0 では C/Co は 0.5 を超えておらず，曲線も C/Co=0.5
をはさみほぼ対称的である。このことからテーリング現象も起こっていないと推
測され，カラム内の間隙水はすべて可動水（mobile water）と考えられた。した
がって，実験期間中において NO3-N は充填試料への吸着はほとんど起こらず，間
隙水中を移動しているといえる。 
 
6-4-2 カラム内の脱窒環境 
NO3
-が微生物により還元され NO2
-→NO→N2O→N2 となるプロセスを脱窒反応
と呼ぶ。この作用により水中の比較的安定な NO3
-を除去することが可能となる。
しかし，脱窒反応が生じるためには，嫌気状態または O2 の制限が不可欠である
(Korom,1992)。これは反応を行う脱窒菌の多くが好気的な環境では酸素呼吸を，
無酸素環境に移行するにつれて硝酸呼吸を行う通性細菌から成っていることによ
る。このことから，DO 濃度は脱窒環境の重要な指標だと考えられている。また，
一般的に O2 が制限されている脱窒環境下では酸化還元電位もまた低い値を示す
（Freeze and Cherry, 1979；Kralova et al., 1992；Cey et al. 1999）。本研究では，モ
ウソウチク充填カラムにおいて，DO 濃度は流入水に比べて大きく減少する傾向
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が見られた。滞留時間に伴い DO濃度は 3mg/L 以下（Run1），2mg/L 以下（Run2），
1mg/L 以下（Run3）と比較的速やかに DO 濃度が低下した。特に Run3 は Run1
と Run2 と比べて酸化還元電位が 150mV ほど低下を示し，比較的還元環境とな
っていた。これに対し，無機物である砂利カラム（Run4）は DO 濃度の低下がほ
とんど見られなかった。DO 濃度の低下は水温や気圧が一定の条件下では，主に
好気性微生物の好気呼吸や，鉄粉の添加（Liu et al., 2013）によって生じる。本
実験では水溶性有機物濃度や微生物の確認を行っていないが，鉄粉などの還元剤
を添加していないことから，DO 濃度の低下は好気性微生物による好気呼吸であ
ると考えられる。以下に好気呼吸の反応式を示す。  
 
C𝐻2𝑂 + 𝑂2 → 𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 ↔ 𝐻2𝐶𝑂3 ↔ 𝐻𝐶𝑂3
− + 𝐻+                                                  (6.2) 
 
pH が中性付近では上記の反応プロセスが右辺へ進むため，水素イオン濃度が
高くなり，pH が低下する。また中間生成で溶出する有機酸によっても pH 低下
が起こる。モウソウチク充填カラムは実験期間中常に流入水よりも pH が低下し
ていることから，上式の反応が起きていることが支持される。したがって，原位
置浄化の際に還元環境形成のために還元性金属の添加（例えば，李・田瀬，2007；
副島ほか，2012）をせずとも，植物チップのみで水中から比較的速やかに DO 濃
度を低下させ，脱窒が生じやすい環境を形成できることが明らかとなった。  
 
6-4-3 カラム内の脱窒反応と窒素収支 
図 6-4 の結果より，モウソウチク充填カラムは NO3－の消失，HCO3－の生成が
見られ，NO2－生成も確認された。上述したように，本実験で使用したモウソウ
チクのチップは NO3
-を吸着しないことから，NO3
-の消失は主に脱窒菌による脱窒
反応と考えられた。 
ここで，本実験期間における窒素収支を表 6-3 に示した。流入量と流出量は以
下の式で求めた。 
 
Q = ∫𝐶(𝑡)𝐹(𝑡)𝑑𝑡                                                                                                                         (6.3) 
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 Q は NO3-N の流入量もしくは流出量（mg），C(t)と F(t)はそれぞれ時刻 t での
NO3-N 濃度（mg/L）および流量（L/day）を表した関数である。そして，実験期
間中の NO3-N 流入量（Qin）と流出量（Qout）から NO3-N 除去率（K）を次の
式で評価した。 
 
K(%) = (Qin − Qout) × 100                                                                                                      (6.4) 
 
その結果，砂利カラムの NO3-N 除去率は-1%（Run4）でまったく除去が起こら
なかった。モウソウチクのチップを充填試料とした Run1~3 の NO3-N 除去率は
18，37，73%と滞留時間が長くなるにつれて高くなった。また，Run1 と Run2
のような比較的短い滞留時間（1.1 時間・2.3 時間）では NO2-N の生成量が多い
という問題もある（表 6-3）。しかし，滞留時間が 5.1 時間の Run3 では NO2-N
の生成量があまり多くないことから，NO2-N 生成の問題は滞留時間を長くするこ
とにより解決できると考えられる。  
 
表 6-3 Run1~4 の窒素収支 
 
  
NO2-N (mg) NO3-N
流入量 流出量 除去量 生成量 除去率 (%)
1 2346 1914 432 151 18
2 2607 1650 957 365 37
3 2346 642 1704 43 73
4 2281 2297 - 16 0 - 1
Run
NO3-N (mg)
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6-5 まとめ 
本実験では，広域における硝酸態窒素汚染地下水の浄化対策の資材として，植
物チップの利用を想定した室内カラム実験を行い，硝酸態窒素移動特徴および滞
留時間に伴う脱窒環境と脱窒反応効率について定量的に評価した。 
Cl－を非反応性溶質トレーサーとして，NO3-N の破過曲線を解析した結果，チ
ップ材充填カラム中の間隙水はすべて可動水（mobile water）で，NO3-N はチッ
プ材への吸着はほとんど生じず間隙水中を移動していることが確認された。溶存
酸素濃度・酸化還元電位の測定，NO3-N 消失量および HCO3
-生成量の関係から，
チップ材は従来から用いられている鉄資材と同様に水中から比較的速やかに DO
を低下させ，チップ材の有機炭素を電子供与体とする脱窒反応により硝酸態窒素
を除去していると考えられた。モウソウチク充填カラムの実験期間における
NO3-N の除去効率は滞留時間が 1.1 時間で 18%，2.3 時間で 37%，5.1 時間で 73%
となり，滞留時間が長くなるにつれ除去効率が上昇することが明らかとなった。
また，滞留時間が短い場合には NO2-N の生成量が多いという問題もあるが，こ
れは浄化装置の設計の際に滞留時間を調製することにより解決できると考えられ
た。 
 
  
 94 
 
第 7 章 植物チップを用いた脱窒浄化におけるリンおよび炭素の影響  
 
7-1 はじめに 
既往の植物チップを用いたバイオリアクターの室内実験では，植物チップの種
類の違いにより，脱窒効率が異なり（Greenan et al., 2006；Gibert et al., 2008；
溝口ほか，2007），植物チップの分解性能が脱窒効率に影響していることが示唆
されている。また，微生物に利用可能な炭素量は脱窒速度との間に正相関がある
こと（Warneke et al., 2011b），そしてより低い C/N 比とリグニンをもつ植物チ
ップの方が脱窒において有効であること（Greenan et al., 2006）が報告されてい
る。しかし，異なる植物チップの分解特性および利用可能炭素量の違いを定量化
した上で，脱窒効率と共に評価した研究はほとんど見られない。これらを同時に
評価することは，実際に原位置浄化を行う際に浄化効率を予測する指標となると
考えられる。有機基質の分解特性を評価する上で，酸性デタージェント分析は有
効な手法である。この分析で求められる酸性デタージェント可溶有機物量
（ADSOM）は微生物にとって容易に分解可能な有機物の指標として用いること
が可能である（Fujiwara et al., 2009）。ADSOM はプロトコルが定まった化学分
析値であるので，環境条件または微生物源などの測定条件の影響を受けにくいと
いう利点がある（小柳ほか，2010）。 
また，脱窒反応は炭素源およびエネルギー源として使われる有機炭素以外に栄
養素が不可欠であり，その 1 つであるリン酸塩は代謝と成長に重要な役割を果た
す。低リン酸塩条件下では，硝酸塩の除去率が低下するだけではなく，亜硝酸塩
や亜酸化窒素などの蓄積が見られ，脱窒反応が不完全になることがある
（Hunter,2003；Zhang et al.,2015）。一般的に，リン酸塩は硝酸塩に比べ土壌中で
移動が著しく遅く，不飽和帯で蓄積が生じる（Robertson et al.,1998）。そのため，
農業地域のような不飽和帯で硝酸塩とリン酸塩が豊富だとしても，地下水中では
低リン酸塩濃度と高硝酸塩濃度となるだろう。このような地下水で植物チップを
含む脱窒壁を利用した場合に，低いリン酸態リン濃度により硝酸態窒素の除去速
度の低下，もしくは脱窒の阻害が生じると予想される。しかし，バイオリアクタ
ーの脱窒モデルの多くは制限因子として，温度，硝酸塩，有機炭素および溶存酸
素のみで対応しており，脱窒プロセスにおけるリン酸塩の影響について考慮して
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ない（Cameron and Schipper,2010；Ghane et al.,2015；Gu et al.,2007； Halaburka et 
al.,2017）。脱窒速度に対して硝酸塩，有機炭素，溶存酸素，リン酸塩などのいく
つかの制限因子の影響を評価するためには，複合型の Michaelis-Menten モデル
を使用することが効果的である。これは地下水中のリン酸塩の重要性を認識する
と共に，脱窒の根底にあるメカニズムを理解する手助けとなると考えられる。  
そこで，本章では異なる植物チップの脱窒効率の定量，脱窒に対するリン酸態
リンと分解性有機物の影響についての検討，Michaelis-Menten 型の式によって
脱窒速度を総合的に評価することを目的とした。 
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7-2 実験方法 
7-2-1 カラム実験準備  
充填試料は草本のヨシ，針葉樹のスギ，広葉樹のマテバシイ，竹類のモウソウ
チクのチップ材を計 4 種類，およびその比較対象物として砂利を用いた。スギ，
モウソウチク，マテバシイは幹部分をチップ化，ヨシは葉と茎をチップ化し，そ
れぞれふるいにかけ 1~2mm のものを使用した。各チップ材には明らかな変色お
よび腐朽は見られなかった。砂利は市販されている建築用砂をふるいにかけ，
2~4mm のものを使用した。各試料はカラムへの充填前にマッフル炉で 135℃で 2
時間加熱殺菌した後充填した。  
カラム実験に使用したカラムは PVC 製（内径 5.5cm）で，この内部に試料を自
然落下させて均一に充填した。カラム両端には試料が流されないように，ナイロ
ン製のフィルターを取り付けた後蓋（PVC 製）をした。カラムの上部と下部の蓋
に穴を開けジョイント（PBT 樹脂+金属[黄銅+NI メッキ]）をはめ込み，チューブ
（PVC 製；内径 4mm）を取り付けた。通水はカラム内が飽和しやすいように，カ
ラム下部側のチューブからの上向き流動とした。カラム内の滞留時間はカラムの
長さを調節することにより，すべて 10 時間とした。前処理として，充填試料の表
面に付着する水溶性物質の影響を除くため，各カラムにイオン交換水（電気伝導
率：EC=3μS/cm 以下）を通水し，洗い出しを行った。カラム流出水の EC 値が安
定するまで通水を続け，砂利は約 70μS/cm，ヨシは約 45μS/cm，スギは約 12μS/cm，
モウソウチクは約 15μS/cm，マテバシイは約 25μS/cm になったところで EC 値が
安定したため，これを洗い出しの終点とした。  
 
7-2-2 カラム実験 
実験装置は第 6 章で述べたものと同じ構成である（図 6-1）。実験期間中は室内
温度を 20℃にして行った。実験溶液は硝酸態窒素汚染された地下水を想定し，実
験室内の井戸水（千葉大学松戸キャンパス内の井戸水）に NO3-N 濃度が 20mg/L
（環境基準の 2 倍）となるように薬品 Mg(NO3)2・6H2O（和光純薬工業製，分子
量：256.41）を添加し調製した（N/P 比=500）。また，異なるリン酸態リン濃度に
おける硝酸態窒素除去量の変化を見るため，この実験溶液に Na2HPO4（和光純薬
工業製，分子量：141.96）を添加し，リン酸態リン濃度がそれぞれ 0.20mg/L（N/P
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比=100），0.40mg/L（N/P 比=50）となる溶液を作成した。この 3 種類の実験溶液
を以降 NP50，NP100，NP500 と呼ぶことにし，NP50 は Run1~5，NP100 は Run6~9，
NP500 は Run10~13 のカラムに通水を行った（表 7-1）。実験溶液はローラーポン
プ（Technicon 製 AutoAnalyzer および Cole-Parmer 製 MASTERFLEX）により供給
し，流量は 42mL/hour とした。ローラー部分のチューブはシリコンチューブ（内
径 1mm，外径 3mm）を使用した。実験溶液の貯蔵容器は容量 20L のポリエチレ
ン製バケツを用いた。採水はカラム上部のチューブの先に取り付けたゴム栓付き
のポリ容器（容量 280mL）に溜めて行った。カラム流出水および流入水の pH，
DO はそれぞれ携帯型測定器により測定した。ORP（酸化還元電位）と水温もま
た携帯型測定器により測定した。ORP の結果は標準水素電極に対する酸化還元電
位（Eh）として表記した。また，分析試料のための採水は 5 日後より 4 日に 1 回
の頻度で行った。溶存 N2O および CO2 分析用試料は採水試料を 35mL ガラスバイ
アル瓶にすばやく満たし，殺菌剤であるヒビデン（グルコン酸クロルヘキシジン
5%含有）1mL を添加し，ブチルゴムセプタムおよびアルミシールにて密栓した。 
 
表 7-1 カラム実験における材料と溶液  
 
  
Run 充填試料 間隙率 溶液
1 砂利 0.45
2 ヨシ 0.78
3 スギ 0.88
4 モウソウチク 0.79
5 マテバシイ 0.67
6 ヨシ 0.78
7 スギ 0.88
8 モウソウチク 0.79
9 マテバシイ 0.67
10 ヨシ 0.78
11 スギ 0.88
12 モウソウチク 0.79
13 マテバシイ 0.67
NP50
NP100
NP500
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7-2-3 分析方法 
植物試料中の炭素および窒素含量は，2mm 以下に粉砕した試料を 105℃で乾燥
させた後，CN コーダ （ーヤナコ分析工業製，MT-700）を用いて測定した。また，
植物チップの有機物分解特性の指標として，ADF（酸性デタージェント繊維）含
量および ADSOM（酸性デタージェント可溶有機物）含量を ADF 法により測定
した(小柳ほか，2007)。乾燥した植物試料を酸性デタージェント溶液（0.5mol/L
の硫酸 1000mL に臭化セチルトリメチルアンモニウム 20g を溶解したもの）で 1
時間煮沸後，ろ過，洗浄，乾燥，秤量(a)し，灰化後再び秤量(b)した。ADF 含量
は a と b の差より求めた。ADSOM 含量は ADF 以外の有機物であるので，乾物
重量より粗灰分量と ADF 含量を差し引き算出した。 
水試料において，HCO3
-濃度は 0.02N の硫酸を用いた pH4.8 アルカリ度滴定法
により測定した。NH4
+，NO2
-，NO3
-濃度は孔径 0.22μm のメンブランフィルター
でろ過後，イオンクロマトグラフ法によりそれぞれ分析した。リン酸態リン
（PO4-P）濃度は 0.45μm のメンブランフィルターでろ過後，アスコルビン酸還元
モリブデン青吸光光度法により定量した。DOC 濃度は 0.45μm のメンブランフ
ィルターでろ過後，全有機炭素計により測定した。溶存 N2O 濃度および溶存 CO2
濃度はヘッドスペース法の後，ヘッドスペースガス 0.5mL を ECD 検出付および
TCD 検出付のガスクロマトグラフに注入し定量した。 
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7-3 結果 
7-3-1 植物チップの成分 
表 7-2 は植物チップの成分を示している。炭素含量は植物の種類による違いは
あまりなく，およそ 50%であった。窒素含量はスギ，モウソウチク，マテバシイ
はおよそ 1%であったが，ヨシは 2%と他に比べ高い値を示した。ADF 含量はヨ
シ（51.6%）＜モウソウチク（79.3%）＜マテバシイ（84.9%）＜スギ（93.9%）
の順で増加した。対照的に，ADSOM 含量はヨシが（37.0%）＞モウソウチク（19.7%）
＞マテバシイ（13.8%）＞スギ（5.9%）の順で減少した。 
 
表 7-2 植物チップの成分（単位：dry-wt.%） 
 
 
 
  
炭素 窒素
ヨシ 48.55 2.13 51.6 37.0
スギ 51.91 1.01 93.9 5.9
モウソウチク 50.41 0.88 79.3 19.7
マテバシイ 49.96 0.86 84.9 13.8
元素組成
ADF ADSOM植物試料
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7-3-2 pH，DO，Eh 
実験期間における流入水およびカラム流出水における pH，DO 濃度および Eh
の水質結果を図 7-1 に示す。同じ植物チップを充填した各カラムの流入水および
流出水は，通水する実験溶液の種類（NP50・NP100・NP500）による違いはほ
とんど見られなかった。 
pH は流入水（pH7.9~8.2）に比べ，植物チップを充填したカラムの流出水では，
ヨシ（Run2，Run6，Run10）が pH7.0~7.4，スギ（Run3，Run7，Run11）が
pH7.1~7.4，モウソウチク（Run4，Run8，Run12）が pH7.1~7.3 と若干低い値
で推移した。また，マテバシイ（Run5，Run9，Run13）は実験 4 日目では他の
植物チップに比べかなり低い値を示したが，その後は上昇し pH7.0~7.3 となり，
他の植物チップ同様に流入水より若干低い値で推移した。砂利（Run1）は実験 4
日目の pH8.5 を除き pH7.9~8.1 とほとんど流入水と同じ傾向であった。 
DO 濃度は砂利（Run1）が 6.14~6.60mg/L と流入水（6.92~7.47mg/L）とあま
り違いがなかったのに対し，植物チップを充填したカラムの流出水では，大きな
DO 低下が見られた。ヨシ（Run2，Run6，Run10）は実験 4 日目では DO 濃度
が 1mg/L を超えていたが徐々に低下し，その後は 1mg/L 以下で推移した。モウ
ソウチク（Run4，Run8，Run12）もヨシ同様に，実験 4 日目より少しずつ低下
し，1mg/L 以下で推移した。マテバシイ（Run5，Run9，Run13）は実験 4 日目
では，DO 濃度が 3mg/L 以上でヨシやモウソウチクよりも高い値であったが，そ
の後は急激に低下し，ほとんどが 1mg/L 以下となった。スギ（Run3，Run7，
Run11）は実験 20 日目の Run3 の DO 濃度（2.65mg/L）を除き比較的安定して
おり，1mg/L 付近で推移した。 
Eh は流入水が 300~400mV の間であり，砂利（Run1）も同様の傾向を示した。
ヨシ（Run2，Run6，Run10） とモウソウチク（Run4，Run8，Run12）は実験
4 日目では，Eh が 200mV 以下で流入水に比べてかなり低いが，その後は上昇し
ていき 200~300mV の間で変動した。マテバシイ（Run5，Run9，Run13）とス
ギ（Run3，Run7，Run11）の Eh は実験 4 日目以降 260~360mV の間で変動し，
流入水より低くヨシとモウソウチクよりも高い傾向を示した。  
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図 7-1 カラム流入水および流出水の pH・DO・Eh．(A) NP50，(B) NP100， 
(C) NP500． 
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7-3-3 各形態窒素濃度 
次に，実験期間における流入水およびカラム流出水における各形態窒素濃度の
結果を図 7-2 に示す。 
流入水は各実験溶液 NP50，NP100，NP500 において違いはほとんどなく，
NO3-N 濃度は約 20mg/L，NO2-N は不検出，溶存 N2O-N 濃度は 0.02mg/L 以下
で推移した。砂利（Run1）は NO3-N 濃度が約 20mg/L，溶存 N2O-N 濃度は
0.02mg/L 以下と流入水と同じ傾向を示した。NO2-N 濃度においては実験 13~25
日目に 0.3~0.5mg/L と若干高い値が検出された。 
植物チップを充填したカラムでは植物の種類および実験溶液の違いで流出水の
各形態窒素濃度に違いが見られた。NO3-N 濃度は，各実験溶液においてヨシが他
の植物チップに比べ最も低い値を示した（図 7-2）。実験溶液別に見ると，Run2
で不検出~5.9mg/L，Run6 で不検出~5.9mg/L，Run10 で不検出~10.2mg/L とな
り，実験溶液 NP500 を通水した Run10 は Run2，Run6 に比べ流出水の NO3-N
濃度が比較的高かった。スギの流出水の NO3-N 濃度は Run3 で 15.4~19.2mg/L，
Run7 で 17.3~19.1mg/L，Run11 で 18.4~19.5mg/L となり，通水する実験溶液に
よる違いはあまり見られず，また他の植物チップに比べ最も高い値で推移した。
モウソウチクの流出水の NO3-N 濃度は Run4 で不検出~10.5mg/L，Run8 で不検
出~11.2mg/L，Run12 で 4.6~15.0mg/L となり，実験溶液別に見ると実験溶液
NP500 を通水した Run12 が比較的高い値を示した。同様に，マテバシイの流出
水の NO3-N 濃度は Run5 で 5.1~16.5mg/L，Run9 で 9.0~16.7mg/L，Run13 で
15.4~17.7mg/L となり，実験溶液 NP500 を通水した Run13 が比較的高い値を示
した。 
NO2-N 濃度は，ヨシの流出水では Run2 が不検出~1.0mg/L と実験期間中に時々
高い値が検出された。これに対して Run6 と Run10 では実験 9 日目以降はすべ
て不検出であった。スギの流出水の NO2-N 濃度は Run3 が実験 13 日目まで
0.3~1.0mg/L，Run7 は実験 9 日目まで 0.2~0.3mg/L の値が検出されたが，それ
以降は不検出であった。しかし，Run11 は実験期間中 0.2~0.5mg/L と常に NO2-N
が検出された。モウソウチクの流出水の NO2-N 濃度は Run4 が実験期間中常に
不検出，Run8 が実験 13 日目まで 0.2~4.6mg/L であったが，それ以降は不検出
であった。Run12 は実験期間中 0.3~6.7mg/L と比較的高い値が常に検出された。
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マテバシイの流出水の NO2-N 濃度は Run5 で不検出~2.1mg/L，Run9 で不検出
~2.1mg/L，Run13 で 0.1~1.2mg/L となり，それぞれ実験期間において時々高い
値が検出された。 
溶存 N2O-N 濃度は，ヨシの流出水では Run6 と Run10 が実験期間中は
0.15mg/L 以下で推移していたのに対し，Run2 は実験 25，29 日目にそれぞれ
1.06mg/L，2.08mg/L と非常に高い値が検出された。スギの流出水の溶存 N2O-N
濃度は Run3 と Run7 がそれぞれ 0.01~1.16mg/L，0.00~1.33mg/L と実験期間中
比較的高い値が検出されたが，Run11 は実験期間中と 0.00~0.19mg/L となり，
Run3 と Run7 に比べて低い値で推移した。モウソウチクの流出水の溶存 N2O-N
濃 度 は Run4 で 0.00~0.19mg/L ， Run8 で 0.01~0.15mg/L ， Run12 で
0.02~0.11mg/L となり，通水する実験溶液による違いはあまり見られなかった。
マテバシイの流出水の溶存 N2O-N 濃度において，Run5 は実験 17 日目に
0.34mg/L と少し高い値が検出されたが，それ以外は 0.00~0.05mg/L で推移した。
Run9 は実験 5，9 日目にそれぞれ 0.48mg/L，0.41mg/L と少し高い値が検出され
たが，それ以降は 0.00~0.03mg/L で推移した。Run13 は実験期間中大きな変動
はなく，0.00~0.13mg/L で推移した。  
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図 7-2 カラム流入水および流出水の各形態窒素濃度．(A) NP50，(B) NP100， 
(C) NP500． 
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7-3-4 各形態炭素濃度およびリン酸態リン濃度 
図 7-3 は実験期間における流入水およびカラム流出水における各形態炭素濃度
およびリン酸態リン濃度の結果を示している。 
流入水の各形態炭素濃度は各実験溶液 NP50，NP100，NP500 の種類による違
いはほとんどなく，HCO3-C 濃度は約 28.9mg/L，CO2(aq)-C 濃度は約 2.3mg/L，
DOC 濃度は約 2.3mg/L で推移した。流入水の PO4-P 濃度は各実験溶液において
濃度変化はほとんどなく，NP50 は約 0.40mg/L，NP100 は約 0.20mg/L，NP500
は約 0.04mg/L であった。砂利（Run1）の各形態炭素濃度は HCO3-C 濃度が約
29.3mg/L，CO2(aq)-C 濃度が約 2.7mg/L，DOC 濃度が約 3.1mg/L で推移し，流
入水と似た傾向であった。砂利（Run1）の PO4-P 濃度は実験初期が 0.20mg/L
と流入水濃度の半分ほどであったが，その後上昇し実験 29 日目には 0.35mg/L と
なった。 
ヨ シ の 流 出 水 の HCO3-C 濃 度 は Run2 で 42.0~46.8mg/L ， Run6 で
39.0~46.8mg/L，Run10 で 37.2~45.6mg/L となり，他の植物チップに比べ最も濃
度上昇が見られた。スギの流出水の HCO3-C 濃度は Run3 で 27.6~34.8mg/L，
Run7 で 28.8~31.2mg/L，Run11 で 28.8~31.2mg/L となり，他の植物チップに比
べ最も低い値で推移した。モウソウチクの流出水の HCO3-C 濃度は Run4 で
36.0~45.6mg/L，Run8 で 35.4~43.2mg/L，Run12 で 33.6~36.0mg/L となり，
Run12 は Run4 と Run8 よりも比較的低い値を示した。マテバシイの流出水の
HCO3-C 濃度は実験 5 日目において流入水よりも低い値を示したが，それ以降は
Run5 で 32.4~44.4mg/L，Run9 で 33.6~38.4mg/L，Run13 で 30.0~34.8mg/L と
なり，全体的に Run13 は Run5 と Run9 に比べ少し低い値を示した。 
実験溶液のリン酸態リン濃度の違いによらず，CO2(aq)-C 濃度はヨシで
5.3~12.9mg/L，スギで 2.4~9.6mg/L，モウソウチクで 5.4~14.0mg/L の範囲とな
り，流入水の CO2(aq)-C 濃度に比べて高い傾向を示した。マテバシイからの流出
水の CO2(aq)-C 濃度もほとんどが 6.0~14.0mg/L の範囲となり，流入水の
CO2(aq)-C 濃度に比べて高かった（Run5 の実験 5 日目と 13 日目および Run9 の
実験 5 日目を除く）。 
植物チップを充填した各カラムにおいて流出水の DOC 濃度は実験 5 日目が最
も高い値を示し，その後低下する傾向を示した。また，通水する実験溶液の種類
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（NP50，NP100，NP500）による違いはあまり見られなかったが，植物チップ
の種類によって違いが見られた。DOC 濃度の平均値はヨシが 16.3mg/L，スギが
6.1mg/L，モウソウチクが 17.0mg/L，マテバシイが 12.3mg/L となり，スギが最
も低い値を示した。 
実験溶液の NP50 を通水したヨシの流出水（Run2）の PO4-P 濃度は実験 13
日目までは 0.04mg/L 以下であったが，その後は上昇し 0.13~0.14mg/L で推移し
た。Run2 と同様にモウソウチクの流出水（Run4）の PO4-P 濃度は実験 13 日目
まで 0.04mg/L 以下であったが実験 21 日目に 0.19mg/L まで上昇し，その後
0.08mg/L（実験 29 日目）に低下した。マテバシイの流出水（Run5）の PO4-P
濃度は実験 5 日目に 0.29mg/L と Run2 や Run4 に比べて高い値であったが実験
13 日目に 0.02mg/L まで低下し，その後上昇し 0.20mg/L 付近で推移した。スギ
の流出水（Run3）の PO4-P 濃度は他の植物チップに比べ全体的に高く，実験 13
日目に 0.15mg/L まで低下したが，その後は 0.30mg/L 以上で推移した。実験溶
液 NP100 を通水したカラム流出水の PO4-P 濃度は実験溶液 NP50 を通水した場
合に比べ濃度変動は小さかった。各カラム流出水の PO4-P 濃度は平均値でヨシ
（Run6）が 0.01mg/L，スギ（Run7）が 0.13mg/L，モウソウチク（Run8）が
0.01mg/L，マテバシイ（Run9）が 0.03mg/L となり，スギの流出水の PO4-P 濃
度が他の植物チップに比べ著しく高かった。実験溶液 NP500 を通水したカラム
流出水の PO4-P 濃度はすべてのカラムで 0.01mg/L 以下で推移しており，カラム
による違いは見られなかった。 
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図 7-3 カラム流入水および流出水の各形態炭素濃度およびリン酸態リン濃度．
(A) NP50，(B) NP100，(C) NP500． 
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7-4 考察 
7-4-1 リン酸態リンと窒素収支の関係 
植物チップカラム流出水の DO 濃度や NO3-N 濃度は流入水に比べ減少が見ら
れた（図 7-1，図 7-2）。これは DOC 中に含まれる利用可能な有機炭素を用いた
微生物の好気呼吸反応や脱窒反応によるものと考えられる。好気環境下では，好
気性微生物により有機炭素が酸化分解され，結果として DO の低下と溶存無機炭
素（DIC：HCO3
-
+CO2(aq)）の上昇が生じる（式 6.2 参照）。その後，カラム内が
制限された O2 環境になると，脱窒菌は有機炭素を利用して NO3-N を N2 ガスへ
と還元する脱窒反応を行い，溶存無機炭素が生成される（式 1.1 参照）。脱窒反応
が不完全な場合には中間生成物として NO2-N や N2O-N が生成される（図 7-2）。 
各植物チップカラムにおける流出水の DO 濃度は流入水のリン濃度による違いは
なかった。 
しかしながら，各植物チップカラムにおける窒素収支は流入水のリン濃度によ
り大きく変化した（表 7-3）。NO3-N 流入量および流出量はそれぞれ実験期間内
の NO3-N の総量を表しており，除去量はその差である（カッコ内は流入量に対
する除去量の割合(%)を示す）。NO2-N および N2O-N 生成量はそれぞれ実験期間
内の流出量から流入量を差し引いた値である。また，N2.cal 生成量は NO3-N 除
去量から NO2-N と N2O-N の生成量を差し引いた値である。各形態窒素生成量に
おけるカッコ内は NO3-N 除去量に対してそれぞれの形態窒素の生成量が占める
割合 (%)を示している。すなわち，N2.cal 生成量の割合が高いほど除去された
NO3-N は NO2-N や N2O-N などの中間生成物と成らずに最終生成物である N2 ま
で還元されていることを意味する。ヨシを充填したカラムの NO3-N 除去率は流
入水のリン酸態リン濃度の増加に伴い 61.6%から 86.1%まで上昇した。モウソウ
チクとマテバシイを充填したカラムもまたリン酸態リン濃度の増加に伴い 37.0%
から 73.6%，19.2%から 50.5%まで上昇した。スギを充填したカラムの NO3-N 除
去率はリン酸態リン濃度の増加に伴い 7.2%から 12.6%まで上昇したが，その度合
は他の植物チップに比べると小さかった。また，除去量の内の N2 への還元率は
NO2-N および N2O-N の生成割合が高いことにより 71.7~77.7%と低かった。ヨシ
とマテバシイはそれぞれ 96%以上，89%以上が N2 まで還元されていることから，
安定した脱窒反応が行われていたと考えられる。 
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一方で，モウソウチクを充填したカラムの N2 への還元率は Run4 と Run8 は
それぞれ 99.8%，92.6%となり，ほとんどが N2 へと還元された。しかし，Run12
は NO2-N 生成量の割合が 25.0%とかなり高いために，N2 への還元率が 74.3%と
低かった。流入水のリン酸態リン濃度が低いことによる NO2-N 生成量の増加は，
Hunter(2003)やZhang et al. (2015)の室内カラム実験においても報告されている。
この現象は硝酸還元酵素に比べて亜硝酸還元酵素の合成が制限されるために引き
起こされると考えられる（Blaszczyk, 1993）。明らかに流入水のリン酸態リン濃
度が不足することにより NO3-N 除去効率が低下することから，リン酸態リン濃
度は 0.2mg/L 以上（N/P 比が 100 以下）必要であることが示唆された。一般的に
農地が涵養域である地下水中のリン酸態リン濃度のほとんどはこの値よりも低い
（Carlyle and Hill, 2001；Burkart et al., 2004； Domagalski and Johnson, 
2011； Flores-López et al., 2013；Piao et al., 2016）。したがって，自然地下水
中で植物チップを用いたバイオリアクターを使用する場合には，滞留時間が限ら
れた汚水処理と同様に，リン酸態リン濃度は脱窒の重要な制限因子となる。 
 
表 7-3 カラム実験の窒素収支（単位：mg） 
 
流入量 流出量
1 494.1 482.0 12.1 ( 2.4) 6.5 (53.9) 0.1 ( 1.0) 5.4 (45.1)
2 494.1 68.6 425.5 (86.1) 5.6 ( 1.3) 9.3 ( 2.2) 410.6 (96.5)
3 494.1 432.1 62.0 (12.6) 6.3 (10.2) 11.2 (18.1) 44.5 (71.7)
4 494.1 130.5 363.6 (73.6) 0.0 ( 0.0) 0.9 ( 0.2) 362.7 (99.8)
5 494.1 244.7 249.4 (50.5) 18.7 ( 7.5) 1.9 ( 0.8) 228.8 (91.7)
6 491.6 81.2 410.3 (83.5) 0.6 ( 0.1) 0.5 ( 0.1) 409.2 (99.7)
7 491.6 441.9 49.7 (10.1) 1.7 ( 3.3) 11.7 (23.5) 36.4 (73.2)
8 491.6 202.1 289.4 (58.9) 20.5 ( 7.1) 0.9 ( 0.3) 268.0 (92.6)
9 491.6 299.5 192.1 (39.1) 11.1 ( 5.8) 2.8 ( 1.4) 178.2 (92.8)
10 494.1 189.9 304.2 (61.6) 2.2 ( 0.7) 0.6 ( 0.2) 301.4 (99.1)
11 494.1 458.4 35.6 ( 7.2) 7.4 (20.7) 0.6 ( 1.7) 27.7 (77.7)
12 494.1 311.4 182.7 (37.0) 45.7 (25.0) 1.3 ( 0.7) 135.7 (74.3)
13 494.1 399.0 95.1 (19.2) 10.1 (10.6) 0.9 ( 0.9) 84.2 (88.5)
*: () はNO3-N流入量に対するNO3-N除去量の割合(%)を表す．
**: () はNO3-N除去量に対する各窒素種の生成割合(%)を表す．
Run
NO3-N 生成量**
除去量* NO2-N N2O-N N2.cal
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7-4-2 植物チップにおける分解特性と NO3-N 除去率の関係 
NO3-N 除去率は各植物チップで大きな差があり，ヨシ，モウソウチク，マテバ
シイ，スギの順に高かった（表 7-3）。植物チップは高分子の有機化合物から構成
されているため，それ自体を直接微生物がエネルギー源や炭素源として利用する
ことはできない。しかし，一部の微生物（主に菌類）による植物チップの加水分
解反応から低分子の有機炭素（DOC など）が生成されることにより，微生物はそ
れをエネルギー源や炭素源として利用できるようになる。本実験の植物チップを
充填した各カラムにおいても流出水の DOC 濃度は流入水に比べて上昇していた
ことから（図 7-3），微生物による植物チップの加水分解反応が生じていたと考え
られる。また，この濃度は植物チップの種類により異なり，これは植物の分解特
性の違いによると考えられる。実際に，各植物チップの全炭素含量はすべておよ
そ 50%であり違いはないが，ADF 含量および ADSOM 含量は大きく異なった（表
7-2）。植物の化学組成は主にヘミセルロース・セルロース・リグニンから構成さ
れており，この中でヘミセルロースはセルロースやリグニンに比べ分解されやす
い有機物である（Pérez et al., 2002）。概ね，ADF はセルロース＋リグニン，ADSOM
含量は ADF 以外の有機物（非繊維性有機物やヘミセルロース）に相当するとい
われている（小柳ほか，2007）。図 7-4A は植物チップにおける NO3-N 除去率と
ADSOM 含量（分解が容易な有機物量）の関係を示している。流入水のリン酸態
リン濃度により変動（変動係数：0.17-0.44）はあるが，NO3-N 除去率は ADSOM
含量が多いほど高くなっている。このことは ADSOM 含量が脱窒に必要な有機炭
素（DOC など）の供給量を左右していることを示唆している。実際に，各チップ
材の実験期間中の有機炭素の平均炭素分解速度（生成した DOC および DIC の総
和をカラム内の全有機炭素量および実験時間で除して算出）を試算した結果，ヨ
シ が 0.031-0.036mg/g/h ， ス ギ が 0.007-0.01mg/g/h ， モ ウ ソ ウ チ ク が
0.014-0.02mg/g/h，マテバシイが 0.011-0.016mg/g/h となり，これらの値もまた
ADSOM 含量が高いほど高い傾向が見られた（図 7-4B）。興味深いことに，分解
速度の変動係数（0.08-0.22）は NO3-N 除去率のそれに比べ小さいことから，リ
ン酸態リンは植物チップの分解速度にあまり影響しないと推測された。以上のこ
とから，ADSOM は有機炭素の炭素分解速度そして NO3-N 除去率を予測する指
標として用いることが可能であると考えられる。ヨシは他の植物チップに比べ速
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く加水分解されるため，脱窒効率は高くなるが，耐用年数は短くなるだろう。一
方でスギは加水分解が遅く脱窒効率が悪いが，より長く使用できるだろう。最終
的に，適切な植物チップを選ぶには反応速度，費用，利用可能かのバランスを考
えるべきである（Schipper et al., 2010）。 
 
 
図 7-4 ADSOM 含量と NO3-N 除去率(A)，および ADSOM 含量と平均炭素分解
速度(B)の関係．各データは 3 種類の溶液における平均，エラーバーは
平均値からの標準偏差を示す． 
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7-4-3 脱窒速度におけるリン酸態リンと DOC 濃度の影響 
既往の固形有機炭素材料を用いた室内カラム実験において，脱窒速度（硝酸態
窒素除去速度）は 0.3-11.5mg-N/L/h と様々な値が報告されている（表 7-4）。こ
れらの実験では流入水のリン酸態リン濃度の影響を特に考慮しておらず，脱窒速
度の変動は主に温度，流入硝酸態窒素濃度，流速（滞留時間），特に有機炭素源の
種類に起因している。全体的に，草本類は木本類に比べ脱窒速度が高い傾向にあ
り（Schipper et al.,2010），これは上記でも述べたように植物の分解速度（すな
わち DOC の供給量）の違いによるものと考えられる。本実験の最終日における
脱窒速度もまたヨシで 1.0-1.9mg-N/L/h，スギで 0.2mg-N/L/h，モウソウチクで
0.6-1.5 mg-N/L/h，マテバシイで 0.5-1.3 mg-N/L/h となり，草本のヨシが最も高
かった。一方で，植物チップの脱窒速度は DOC 濃度同様に流入水中のリン酸態
リン濃度にも依存する。Michaelis-Menten モデルはあらゆる微生物動力学を評
価する上で有効な方法である。したがって，Michaelis-Menten 型の式により脱
窒速度の制限因子を評価した。従属栄養の脱窒速度（V）において，従来のモデ
ルは DO 濃度による妨害，NO3-N 濃度による制限，そして DOC 濃度による制限
の３つの項をもつ Michaelis-Menten 式が利用されている（Gu et al.,2007；
Halaburka et al.,2017）。本研究ではここに新たにリン制限の項を加えた
Michaelis-Menten 型のモデルを考えた（式 7.1）。 
 
𝑉 = 𝑉𝑚𝑎𝑥 (
𝑃
𝐾𝑃 + 𝑃
) (
𝐶
𝐾𝑐 + 𝐶
)(
𝑁
𝐾𝑁 +𝑁
)(
𝐾𝐼
𝐾𝐼 + 𝑂
)                                                                  (7.1) 
 
ここで，Vmax は最大脱窒速度（mg-N/L/h），P はリン酸態リン濃度（mg/L），
KP はリン酸態リン濃度に関する半飽和定数（mg/L），C は DOC 濃度（mg/L），
KC は DOC 濃度に関する半飽和定数（mg/L），N は硝酸態窒素濃度（mg/L），KN
は硝酸態窒素濃度に関する半飽和定数（mg/L），O は DO 濃度（mg/L），KI は DO
濃度に関する妨害定数（mg/L）である。 
しかしながら，本カラム実験では，流出時の DO 濃度はすべての植物チップで
1mg/L 程度もしくはそれ以下と低い値を示していた。植物チップ内のミクロ細孔
は脱窒が可能な嫌気環境を作っており，DO 濃度 が 1.7-3.7mg/L では脱窒を阻害
 113 
 
しないことが報告されている（Healy et al.,2006；Seitzinger et al.,2006；
Warneke et al.,2011a）。また，流入水の硝酸態窒素濃度は 20mg/L で KN
（0.05-1.0mg/L；Halaburka et al.,2017）よりもはるかに高いため，硝酸態窒素
制限の影響はほとんどないと考えられる（Robertson,2010）。したがって，本研
究では式 7.1 から DO と硝酸態窒素の項を除いたモデル式を適用した（式 7.2）。 
 
𝑉 = 𝑉𝑚𝑎𝑥 (
𝑃
𝐾𝑃 + 𝑃
) (
𝐶
𝐾𝑐 + 𝐶
)                                                                                                           (7.2) 
 
各植物チップにおける Vmax，KP および KC は式 7.2 を非線形回帰分析すること
により推定した（表 7-5）。フィッティングの際の Vmax と KC の範囲は既往の脱窒
研究を参考にそれぞれ 0.05-7.1mg-N/L/h，0.1-3.0mg/L に設定した（Ghane et 
al.,2015；Halaburka et al.,2017）。KP の範囲は既往データがないため，
0.001-1.000mg/L の広範囲に設定した。図 7-5 は，表 7-5 の結果を基に脱窒速度，
DOC 濃度およびリン酸態リン濃度の関係を示している。ヨシとマテバシイの KP
値はそれぞれ 0.035mg/L，0.067mg/L で，KC 値は共に 0.1mg/L となり，DOC 濃
度よりもリン酸態リン濃度により NO3-N 除去速度が制限されていると考えられ
た。また，モウソウチクは KP と KC はそれぞれ 0.083mg/L，3.0mg/L となり，
NO3-N 除去速度はリン酸態リン濃度だけでなく，DOC 濃度によっても制限を受
けていると考えられた。これに対し，スギは KP が 0.001mg/L，KC が 3.0mg/L と
なり，リン酸態リン濃度による制限よりも DOC 濃度によって大きく制限されて
いることが明らかであった。また，スギの Vmax は 0.3mg/L/h で，ヨシ（2.1mg/L/h），
モウソウチク（2.1mg/L/h），マテバシイ（1.5mg/L/h）に比べ著しく低かった。
Vmax は定常状態において脱窒菌濃度を反映した値である（Halaburka et 
al.,2017）。したがって，スギは他の植物チップに比べて全体的に脱窒菌にとって
好ましくないと推測された。 
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表 7-4 自然有機基質を用いたカラム脱窒実験  
 
 
 
  
NO3-N 流入 PO4-P 流入 流速 滞留時間 脱窒速度 温度
濃度 (mg/L) 濃度 (mg/L) (cm/h) (h) (mg-N/L/h) (°C)
Cotton 19 1 0.7-3.6
a n.r. 1.0 27 Della Rocca et al. (2005)
Cotton 24.8 3 1.0-10.5
a n.r. 7.9 23 Della Rocca et al. (2006)
Cotton + Fe
0 24.8 3 1.0-10.5
a n.r. 9.8-11.5 23 Della Rocca et al. (2006)
Wheat straw 22.6 1 5.4
a n.r. 2.2 25 Soares and Abeliovich (1998)
Wheat straw 22.6 1 9.2
a n.r. 1.3 25 Soares and Abeliovich (1998)
Softwood 50 n.r. 0.6
b 158 0.5 22 Gibert et al. (2008)
Softwood 50 n.r. 2.3
b 41 0.7 22 Gibert et al. (2008)
Cottonwood 20 1 5.0-20.0
b 6-24 0.4-0.9 n.r. Hua et al. (2016)
Cottonwood 50 10 5
b 24 0.8 n.r. Hua et al. (2016)
Pinus radiata 159 n.r. n.r. 33.1-40.1 0.4
c 14 Cameron and Schipper (2010)
Eucalyptus 159 n.r. n.r. 37.5 0.4
c 14 Cameron and Schipper (2010)
Maize cobs 159 n.r. n.r. 43.9 2.5
c 14 Cameron and Schipper (2010)
Wheat straw 159 n.r. n.r. 54.3 0.7
c 14 Cameron and Schipper (2010)
Green waste 159 n.r. n.r. 34 1.0
c 14 Cameron and Schipper (2010)
Pinus radiata 141 n.r. n.r. 33.1-40.1 0.6
c 23.5 Cameron and Schipper (2010)
Eucalyptus 141 n.r. n.r. 37.5 0.6
c 23.5 Cameron and Schipper (2010)
Maize cobs 141 n.r. n.r. 43.9 1.9
c 23.5 Cameron and Schipper (2010)
Wheat straw 141 n.r. n.r. 54.3 1.0
c 23.5 Cameron and Schipper (2010)
Green waste 141 n.r. n.r. 34 1.3
c 23.5 Cameron and Schipper (2010)
Hardwood (fresh) 3.1-48.8 n.r. n.r. 28.8-31.2 0.5-0.8 21-23.5 Robertson (2010)
Pine (fresh) 3.1-48.8 n.r. n.r. 23-26.4 0.7-1.3 21-23.5 Robertson (2010)
Pine (2-year-old) 3.1-48.8 n.r. n.r. 28.8 0.4-0.6 21-23.5 Robertson (2010)
Pine (7-year-old) 3.1-48.8 n.r. n.r. 28.8-31.2 0.3-0.5 21-23.5 Robertson (2010)
ヨシ 20 0.04-0.4 2.3b 10 1.0-1.9 20 This study
スギ 20 0.04-0.4 2b 10 0.2 20 This study
モウソウチク 20 0.04-0.4 2.2b 10 0.6-1.5 20 This study
マテバシイ 20 0.04-0.4 2.6b 10 0.5-1.3 20 This study
n.r. : 報告なし．
a
 ダルシー流速．
b
 実流速．
c
 10-23ヶ月間の平均除去速度．
炭素源 文献
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表 7-5 各植物チップにおける Vmax，KP および KC 値 
 
 
 
 
図 7-5 リン制限影響下の DOC 濃度と脱窒速度の関係．点線は各植物チップ  
における Vmax 値を示す． 
ヨシ 2.1 0.035 0.1
スギ 0.3 0.001 3.0
モウソウチク 2.1 0.083 3.0
マテバシイ 1.5 0.067 0.1
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7-5 まとめ 
脱窒資材として植物チップ（ヨシ，スギ，モウソウチク，マテバシイ）を用い
た室内カラム実験を行い，リン制限環境下の地下水における脱窒効率，分解性有
機物の影響，そして Michaelis-Menten モデルによる脱窒速度について検討した。 
植物チップの有機炭素含量に違いはないが，NO3-N の除去率はヨシ＞モウソウ
チク＞マテバシイ＞スギの順に高く，これは各植物チップの ADSOM 含量の傾向
と一致した。また，リンは脱窒速度だけでなく，各窒素種の生成も支配する重要
な元素であった。結果として，リン酸態リン濃度の減少と共に NO3-N 除去率は
減少し，加えて，モウソウチク充填カラムの場合には低リン酸態リン濃度により
NO2-N から N2 への還元が制限された。脱窒速度を律速する制限因子をリン酸態
リン濃度および DOC 濃度とした Michaelis-Menten 型の式を用いた結果，ヨシ
とマテバシイはリン酸態リン濃度により，スギは DOC 濃度により脱窒速度が大
きく制限されていると考えられた。モウソウチクはリン酸態リン濃度と DOC 濃
度の両方によって脱窒速度が制限されていると考えられた。  
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第 8 章 総合考察 
 
8-1 集約的農業地域の地下水の特徴  
沖縄県宮古島市（以下宮古島市とする）および千葉県市川市（以下市川市とす
る）両地域の地下水はそれぞれ異なった特徴をもっていた。宮古島市の地下水の
水質タイプは Ca-HCO3 型であり，典型的な石灰岩帯水層中の地下水であった。こ
れは宮古島市に分布する琉球石灰岩の大半が炭酸塩鉱物の１つである方解石
（calsite）で構成されていることによると考えられる（中西・野村，2016）。一方
で，関東ロームに覆われた市川市では地下水帯水層は主に下総層群木下層で，地
下水水質タイプは下総台地の斜面下部の地下水で Mg-NO3 型および Ca-NO3 型で
あり，湿地内の地下水流動過程で，Mg-HCO3 型や Ca-HCO3 型の水質変遷が見ら
れた。農業活動の影響が少ない下総台地の地下水の水質タイプは主に Ca-HCO3
であることから（金子，1994；村松・福田，2006），涵養域の農業活動により地下
水水質タイプが変化したと考えられた。また，宮古島市の地下水の Ca2+濃度およ
び HCO3
-濃度に比べると，市川市の地下水のそれは全体的に低く，地質の違いを
顕著に反映していた。  
涵養域の土地利用は主に宮古島市でサトウキビ畑，市川市で梨畑であり，それ
ぞれ作物の窒素施肥基準量はサトウキビで 200~240kg/ha（沖縄県，2017），梨で
200~260kg/ha（千葉県，2017a）で違いはほとんどない。しかし，ha 当たりの農地
からの窒素溶脱量の推定値は宮古島市で 38kg（藤家ほか，2005），市川市で 317kg
（西尾，2001）となるため，市川市の方が地下水へ窒素負荷が非常に多いことが
示唆された。本研究の調査の結果，地下水中の硝酸態窒素濃度は宮古島市では
3.7~5.2mg/L で環境基準以下だったが，市川市では 30~82mg/L 以上で環境基準を
大きく超えた。 
また，宮古島市には湿地や水田などの還元場が少なく，帯水層中の DO 濃度や
酸化還元電位は比較的高いことから脱窒は起こりにくい環境である（中西ほか，
2001；石田ほか，2015）。そのため，宮古島において各流域の上流から下流にかけ
て硝酸態窒素濃度の減少がまったく見られなかったと考えられる。一方，市川市
の地下水は流出域である湿地内で DO 濃度，酸化還元電位および硝酸態窒素濃度
の顕著な低下が見られる脱窒域が存在した。両地域の水循環も大きく異なり，市
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川市の地下水滞留時間は 38~48 年程度（Han et al.,2014）であるのに対し，宮古島
市の地下水滞留時間は 4~6 年程度（第 3 章参照）であった。このことから，涵養
域での土地利用の変化が地下水水質に与える影響は，市川市よりも宮古島市の方
が圧倒的に速いと考えられた。  
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8-2 脱窒バイオリクターによる原位置浄化の環境評価および改善点  
下総台地の斜面下部の地下水で実施した原位置浄化実験は装置設置から 5 ヶ月
後まで流入硝酸態窒素の半分以上を除去できていたが，それ以降除去効率が低下
する傾向を示した。原位置浄化における脱窒バイオリアクターの硝酸態窒素除去
効率を維持・改善していくためには，浄化装置における脱窒に関わるいくつかの
環境要因を評価する必要があると考えられる。そこで，本研究の原位置浄化およ
び室内実験を踏まえて，水温，pH，DO 濃度，Eh，リン濃度の 5 つの脱窒環境を
評価し，そこから可能な改善点を挙げた（表 8-1）。 
水温は脱窒が起こりうる条件温度として 2~50℃（Brady and Weil.,2002）とされ
るが，市川市の地下水温は 11.8~22.3℃と条件内であった。pH は従属栄養の脱窒
菌に好まれる範囲として，5.5~8.0（Rust et al.,2000）であり，本研究地の pH はそ
の範囲内であるため特に改善の必要はないと考えられる。  
DO 濃度は脱窒が生じる条件として，1~4mg/L 以下（江口，2008）であり，ま
たこの値が低いほど脱窒量は多くなるといわれている（Rivett et al.,2008）。原位
置実験では，地下水 DO 濃度は 2mg/L 前後となり植物チップを用いた室内カラム
実験と比べて高い傾向であった（第 6 章参照）。室内カラムは入口と出口以外は密
閉されており，流動過程で大気酸素の影響を受けない。しかし，原位置浄化では
装置を表層土壌が数 cm 覆う程度であったため，流動過程で大気酸素の影響を受
けることにより室内カラムに比べ DO 濃度が高くなったと考えられた。したがっ
て，浄化装置の維持・改善として，装置の密閉性を上げて大気酸素の影響を小さ
くすることが挙げられた。また，脱窒は一般的に Eh（酸化還元電位）が 100~400mV
程度で生じるとされている（増島，1991）。原位置浄化実験では上流に比べて脱窒
反応が起きている地点では Eh が低下し，その値は 400mV 以下であった（第 5 章
参照）。DO 濃度同様に，Eh はより低いほど脱窒が促進されるが，上記で述べた
DO 濃度の対策を行うことで Eh もまた低下すると考えられる。 
地下水におけるリン濃度の脱窒条件に関する既往研究はほとんどないが，滞留
時間が限られた汚水処理の脱窒において，N/P 比は 100 程度必要であることが報
告されている（吉村，2002）。本研究の植物チップバイオリアクターの室内カラム
実験においても，リン酸態リン濃度が 0.2mg/L 以下（N/P 比が 100 以上）で脱窒
速度および脱窒効率が制限されることが示された。原位置浄化装置の設置当初は
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高いリン酸態リン濃度が検出されたが，1 か月以降はほとんどが 0.01mg/L 以下
（N/P 比が 3000 以上）となり周辺の地下水と同程度となった。これは植物チップ
から溶出したリンを脱窒菌などの微生物が成長のために速やかに利用したためと
考えられる。したがって，リンがほとんどない地下水中で原位置浄化装置を利用
する場合，装置内に植物チップと共にリン鉱石やリン酸カルシウムなどの固形物
を混合することが必要と考えられた（Hunter,2003；Zhang et al.,2015）。これによ
りリン酸塩が徐々に供給され，浄化効率が維持できると考えられた。 
 
表 8-1 原位置浄化における脱窒環境評価および改善点  
 
  
環境要因 脱窒条件 原位置浄化実験 改善点
水温 2～50℃ (Brady and weil, 2002) 11.8～22.3℃ 特になし
pH 5.5～8.0 (Rust et al., 2000) 6.03～6.82 特になし
1～4mg/L以下 （江口, 2008） 装置の密閉性を高めて大気
低いほど脱窒量は多い （Rivett et al.,2008） 酸素の影響を小さくする
Eh 100～400mV （増島, 1991） 219～357mV 特になし
リン鉱石やリン酸カルシウムなど
の固形物の添加（Hunter,2003；
Zhang et al.,2015）
リン濃度
DO濃度 2.05～4.62mg/L
脱窒効率を維持するためN/P比が
100程度必要 （吉村,2002）
0.01mg-P/L以下
(N/P比が3000以上)
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8-3 硝酸態窒素汚染地下水の対策への提言  
本研究地の沖縄県宮古島市および千葉県市川市の両地域の農地の地下水中にお
ける硝酸態窒素汚染は，窒素施肥による地下への硝酸態窒素溶脱が主な原因であ
ると考えられた。したがって，両地域の共通の汚染対策の 1 つとして減肥が挙げ
られる。一般に，施肥量を削減した場合，削減以前と同等の収量や品質を保つこ
とは難しい。しかし，基肥をやるだけにしている場合では，その多くは溶脱もし
くは流出してしまうため，基肥を減らして追肥をこまめにやることにより収量と
品質を落とさずに減肥が可能となる場合もある（川島，1999）。岐阜県各務原台地
のニンジン畑の実験圃場にて，重窒素でラベルした肥料を用いて施肥形態と窒素
吸収量の関係を調査した結果では，基肥の窒素吸収率はわずか 3.16%で，2 回の
追肥ではそれぞれ 22.23%，22.67%であり，基肥よりもはるかに高い値であること
が明らかになった（寺尾，2003）。これを踏まえ，追肥重点型の減肥方法を実施し
たことにより，地下水の硝酸態窒素汚染の軽減傾向が認められた。他の作物およ
び地域においても同様の結果が得られるかどうか今後検討が必要であるが，追肥
重点型の減肥は有効な対策であると考えられる。また，遅効性肥料は基肥として
散布すれば少しずつ溶出するので，肥料の有効利用や施肥作業の簡略化の点で価
値がある（川島，1999）。しかし，実際に農作物が窒素を必要とする時期に溶脱さ
せる技術は難しい。このため，作物の生育に応じて肥料成分が溶解および分解さ
れて持続性のある肥効を保持し，かつ土壌中の硝化作用や雨水による流出の少な
い肥料の開発を積極的に進める必要があると考えられる（山崎ほか，1993）。ただ
し，減肥対策はあくまでも涵養域での窒素汚染防止であるため，それが地下水中
の硝酸態窒素汚染の軽減効果として反映されるのは，宮古島市の地下水であれば
数年後，市川市の地下水であれば数十年後であると考えられる。したがって，こ
れは長期的な汚染対策であり，早急な汚染対策としては，地下水中の原位置浄化
が有効であると考えられる。  
千葉県市川市の地下水の場合は，流出域に湿地が存在するため，硝酸態窒素の
自然浄化が少なからず期待できる。これを補強する形で脱窒バイオリアクターの
原位置浄化を行うことにより，河川への硝酸態窒素負荷量を大きく低減できると
考えられる。また，脱窒バイオリアクター（脱窒壁）の建設はバイオリアクター
内の地下水滞留時間を考慮して設計すべきである。基本的に脱窒壁内の滞留時間
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が長いほど浄化率は上がるが，そのためには脱窒資材も増量しなければならない。
既往研究では，脱窒壁の厚さは 0.6~3m 程度である（Robertson and Cherry, 1995；
Schipper and Vojvodic-Vukovic, 1998；Schipper et al., 2004）。したがって，汚染域が
広い場合，脱窒資材の分解速度を考慮した上で，目標とする窒素削減量を達成す
るための最低限の厚さにとどめた方が良い。さらに材料コストを抑えるためには，
間伐材や食物残差などの未利用資源を有効活用することや，材料の輸送コストを
下げるために地産地消を心がけるべきである。例えば，本研究では研究地に草本
のヨシや竹類のモウソウチクが非常に多く生育しているが，伐採後は放置されて
いる。これらの未利用植物は脱窒資材として有効活用できると考えられる。また，
沖縄県宮古島市の場合にはサトウキビが基幹作物であり，製糖過程でバガス（サ
トウキビの搾りかす）などの副産物が大量に出る。現在，副産物はバイオエタノ
ール，パルプ，発酵飼料，畜舎敷料などに利用されているが，脱窒資材としても
有効活用が期待できると考えられる。宮古島市は湿地や水田などの地下水流出域
があまり存在せず，また帯水層も数十メートル以上で厚いため地下水帯への脱窒
壁の設置には不向きであると考えられる。そのため，農地の作土層の下部に脱窒
バイオリアクター（脱窒層）を水平に設置し，土壌浸透水中の硝酸態窒素を除去
する工法が良いと考えられる（高畑ほか，2013；増岡ほか，2007；Robertson et al, 
2000）。この工法は土壌浸透水の側方への流出を小さくするために比較的広い範囲
の農地を一度に施工する必要があるため，既設の農地への実施は難しい（増岡ほ
か，2007）。しかし，大規模な農地造成を今後行う際に，この対策を実施すること
は可能であり，減肥対策と併用することにより相乗効果が期待できると考えられ
る。上述したような点を考慮することにより，広域の地下水硝酸態窒素汚染に対
して，低コストで持続的な汚染対策が行えると考えられる。 
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